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RESUME

En intégrant cette étude dans un contexte d’écologie du stress, I’objectif général de cette
thése est d’une part d’évaluer I’exposition et les effets des éléments traces métalliques
(ETMs) et du parasitisme chez le mulot sylvestre (Apodemus sylvaticus) et d’autre part de
contribuer au développement de marqueurs d’exposition et d’effets toxiques non létaux. Au
cours de trois sessions de capture, des individus ont été collectés sur 30 sites localisés autour
de I’ancienne fonderie de Metaleurop Nord (Nord — Pas-de-Calais) répartis le long d’un
gradient de contamination sur une zone de 40 km? polluée en cadmium (Cd) et en plomb (Pb).
Les concentrations en Cd et Pb ont été mesurées dans les organes cibles (foie et reins) et dans
les poils des mulots. Différents biomarqueurs d’effets toxiques létaux et non létaux ont
également été mesurés. Le nombre important de mulots prélevés (n = 886) a permis d’étudier
I’influence des caractéristiques individuelles (age et sexe) et des caractéristiques paysageres
sur les réponses des biomarqueurs. Les résultats indiquent que les concentrations en ETMs
des animaux vivant sur les sites les plus contaminés s’aveérent significativement plus
importantes que celles mesurées sur les autres sites. En outre, plus de 25% des mulots
provenant des sites les plus pollués présentent des concentrations supérieures aux seuils
toxiques et ont donc un risque accru de développer des pathologies (cedemes, cancers). Par
ailleurs, cette étude révele également que I’accumulation des ETMs chez le mulot est
influencée par les caractéristiques individuelles (age et sexe), par 1’occupation des sols et
qu’elle varie en fonction de la session de capture. De plus, les résultats montrent que les
concentrations en ETMs (dans les organes et dans les sols) et les caractéristiques paysageres
modulent les prévalences de certains parasites. En effet, la richesse parasitaire augmente chez
les individus les plus exposés aux ETMs. Ces concentrations influencent également les
différents biomarqueurs d’effets 1étaux (indices somatiques, altérations histologiques) et non
létaux (condition corporelle, hématologie) évalués. Ces résultats illustrent donc I'intérét du
développement de biomarqueurs non létaux pour I’évaluation des effets toxiques des ETMs.
Les animaux avec les concentrations en ETMs les plus élevées présentent des atteintes au
niveau individuel (diminution de la condition corporelle et variation des indices somatiques),
au niveau tissulaire (apparition de Iésions hépatiques et rénales) et au niveau cellulaire
(variation de certains parametres hématologiques). Cependant, étant donné les effets
potentiels du parasitisme sur la santé de la faune sauvage, les liens de causalité entre la
présence d’ETMs et les atteintes observées sont discutables. Ce travail de these souligne
I’intérét des approches multi-stress dans le cadre de I’évaluation de la santé de la faune
sauvage.

Mots clés : écotoxicologie, éléments traces métalliques, parasitisme, faune sauvage,
mulot sylvestre, multi-stress, méthodes non létales, bioaccumulation, effets toxiques,
biomarqueurs, zoonoses, caractéristiques paysageres, condition corporelle, indices
somatiques, hématologie, histologie, caractéristiques individuelles.






ABSTRACT

By integrating this study in a stress-ecology framework, the aim of this thesis is to assess
exposure and effects of trace metals (TMs) and parasitism on wood mouse (Apodemus
sylvaticus) and to contribute to the development of non-lethal exposure and toxicity markers.
During three trapping sessions, individuals were collected from 30 sites located around the
former smelter Metaleurop Nord (Nord-Pas-de-Calais) along a gradient of contamination over
a 40 km? area polluted by cadmium (Cd) and lead (Pb). Concentrations of Cd and Pb were
measured in the target organs (liver and kidneys) and in the hair of mice. Different lethal and
non-lethal biomarkers of toxic effects were also measured. The large number of sampled mice
(n = 886) allowed to study the influence of individual characteristics (age and sex) and
landscape features on the biomarker responses. The results indicate that the concentrations of
TMs in animals living on the most contaminated sites are significantly higher than those
measured on other sites. In addition, more than 25% of the mice trapped on the most polluted
sites present TMs concentrations above toxicity thresholds and therefore have an increased
risk of developing pathologies (edema, cancer).This study also reveals that the accumulation
of TMs in wood mice is influenced by individual characteristics (age and gender) and
landscape features and varies according to the trapping session. In addition, results show that
the concentrations of TMs (both in organs and in soils) and landscape characteristics modulate
the prevalence of some parasites. Parasite richness increases in individuals most exposed to
TMs. These concentrations also influence the different lethal (somatic indices, histological
alterations) and non-lethal (body condition, hematology) biomarkers of effects assessed.
These results illustrate the importance of non-lethal biomarkers development for the
evaluation of TMs toxic effects. Animals with the highest TMs concentrations presented
adverse effects at the individual level (decreased body condition and changes in somatic
indices), at the tissular level (increased liver and kidney damages) and at the cellular level
(variation of some hematological parameters). However, given the potential effects of
parasitism on animals’ health, the causal links between the presence of TMs and observed
alterations are questionable. This work emphasizes the importance of multi-stress approaches
in wildlife’s health assessment.

Keywords: ecotoxicology, trace metals, parasitism, wildlife, wood mouse, multi-stress,
non-lethal methods, bioaccumulation, toxic effects, biomarkers, zoonoses, landscape features,
body condition, somatic indices, hematology, histology, individual characteristics.
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Avant propos

1 Intégration de la these dans les thématiques de recherches de 'UMR

Ce travail de these s’inscrit dans la continuité de certains axes des travaux de recherches
menés par I’UMR Chrono-Environnement, notamment dans la compréhension du
fonctionnement des écosystemes. Cette thématique de recherche comprend, entre autres
objectifs, la définition des mécanismes d’interactions et de transferts en fonction de I’impact
anthropique, a tous les niveaux d’organisation et a différentes échelles de temps et d’espace.
Cette approche permet de mettre en évidence les effets de 1’anthropisation sur les réponses
fonctionnelles des biogéosystemes en termes de régulations, de flux, de rdle des interfaces, de
cyclicité et de contamination. Dans ce contexte, une partie des membres du laboratoire
développe depuis 1995 des travaux de recherche dans le domaine de 1’écotoxicologie. Apres
avoir étudié la biodisponibilité, les transferts et les effets de nombreux polluants (métaux
lourds, radioéléments, substances organiques) dans des chaines alimentaires sols - plantes -
escargots en conditions controlées (puis sur le terrain grace a I’utilisation de microcosmes),
I’équipe a élargi le champ de ses activités de recherche a 1’étude du devenir et des effets des
polluants au niveau des réseaux trophiques étudiés in situ. Plus précisément, la présente these,
fait suite a différents travaux menés au laboratoire qui ont permis de développer des
approches originales sur les vertébrés (modeles peu étudiés jusqu’a récemment en
écotoxicologie) et notamment les micromammiferes (rongeurs tels que mulots et campagnols
et insectivores tels que musaraignes) et les oiseaux (programme STARTT 2006-2009).
L’ensemble de ces travaux de recherche a apporté des données essentielles pour la
modélisation des transferts et des effets des métaux dans les réseaux trophiques et le
développement d’outils de surveillance et d’évaluation du risque environnemental. Le présent
projet, visant a comprendre I’exposition et les mécanismes d’effet de polluants métalliques et
du parasitisme chez des micromammiferes et contribuant au développement d’outils non

létaux d’évaluation des risques environnementaux, s’inscrit dans la continuité de ces travaux.



2 Financement de la thése

L’allocation de recherche (3 ans de salaire) a été financée conjointement par le Conseil
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I Introduction générale

1 Contexte général

1.1 Historique et objectifs de I'écotoxicologie

L'écotoxicologie est généralement décrite comme « la science des contaminants dans
la biosphere et de leurs effets sur les constituants de la biosphere, y compris les humains »
(Newman, 2001). Cette science pluridisciplinaire récente est fondée sur un rapprochement de
deux domaines de recherches majeurs, I’écologie et la toxicologie (Rattner, 2009). C’est en
1969 que René Truhaut, toxicologue francais, introduit le terme « écotoxicologie » comme
extension logique de la toxicologie, et décrit cette science comme I’étude des effets
écologiques des polluants (Truhaut, 1977).

L’histoire et le développement de I’écotoxicologie ont notamment été gouvernés, au cours
du XX*™ siecle, par l'utilisation de produits chimiques, parfois a outrance, par les accidents
industriels et écologiques majeurs, par les intoxications humaines et par les avancées de la
recherche dans le domaine de la toxicologie humaine (Rattner, 2009). Parmi les désastres
écologiques les plus tristement célebres, nous pouvons nommer, entre autres exemples, la
fusion du réacteur nucléaire de Chernobyl en 1986, qui exposa 1’atmosphere et
I’environnement autour du réacteur aux radioéléments, ou citer le naufrage pétrolier de
I’ Exxon Valdez en 1989, qui causa la mort de 100 000 a 300 000 oiseaux marins et de 2 800 a
4 000 mammiferes marins (Albers, 2003; Jessup et Leighten, 1996). Aujourd’hui, grace aux
outils dont elle dispose, I’écotoxicologie vise a comprendre les mécanismes de contamination
des écosystemes par les polluants directement ou indirectement toxiques (Cairns, 1988;
Koeman, 1982). Elle cherche également a prévoir les impacts potentiels d’une pollution sur
un écosysteme donné ou sur des especes non ciblées (Hoffman et al, 1995).

Un polluant est défini comme étant une substance naturelle ou artificielle que 'homme a
introduite dans un milieu ou elle était absente (ou présente en quantité différente). Les
polluants, suivant leur nature, peuvent €tre répartis en trois catégories. La premiere catégorie
correspond aux pollutions dites « physiques » qui incluent la chaleur, la radioactivité, le bruit
et la pollution lumineuse. La deuxiéme catégorie est celle des pollutions dites « chimiques »,
qui comprennent les pesticides (DDT), de nombreux polluants organiques (dioxines, furanes,
PCB...), les hydrocarbures, les détersifs et tensioactifs, les maticres euthrophisantes, les
éléments traces métalliques (ETMs), les perturbateurs endocriniens et les médicaments et

cosmétiques (Shore et Rattner, 2001). Enfin, la troisieme catégorie inclut les polluants ou
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L. Introduction générale

« stress » considérés comme de nature biologique, les toxines algales et bactériennes, les
germes pathogenes et les parasites.

L’objectif fondamental de 1’écotoxicologie est 1'étude des polluants toxiques dans les
écosystemes et la biosphere toute entiere (Ramade, 2007). Pour évaluer la toxicité des
nombreux polluants présents dans I’environnement, cette science utilise de multiples mesures
d'exposition et parametres d'effets (Shore et Rattner, 2001). L’ensemble de ces marqueurs se
situent a différents niveaux d’organisations biologiques allant de 1’échelle moléculaire, avec
par exemple, I’étude des effets des radiations ionisantes sur I’ADN, jusqu’a 1’échelle de la
communauté, avec les études de dynamique et de structure des communautés (Figure I.1). Le
choix du niveau d’organisation sera donc dépendant des hypotheses scientifiques a tester. Les
différents niveaux d’organisation biologique impliquent également des niveaux différents
d’organisation spatiale et temporelle, qu’il s’agit de prendre en compte en écotoxicologie

(Lidicker, 2007).

Ecosystéeme

Biosphere

Population

Cellule

‘Tissu

Figure 1.1 Niveaux d’organisation biologiques étudiés en écotoxicologie
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1.2 Del’écotoxicologie vers I’écologie du stress

L’intérét de I’écotoxicologie, comme vu précédemment, est d’étudier les mécanismes
conduisant les toxiques a altérer le fonctionnement des individus, ainsi que les conséquences
potentielles a 1’échelle populationnelle, communautaire et/ou écosystémique. Pour ce faire, de
nombreuses études de laboratoire ont été réalisées en conditions contrdlées. Ces études ont
permis d’évaluer les effets d’un polluant ou d’un groupe de polluants a divers niveaux
d’organisation biologique. Ces tests, appelés « tests d’écotoxicité », comprennent un large
éventail de méthodes qui dépendent du niveau d’organisation considéré ou de la durée
d’exposition, et qui permettent de relier la concentration d’un polluant ou d’un groupe de
polluants a des effets toxiques sur une (tests monospécifiques) ou plusieurs especes (tests
plurispécifiques) (Shore et Rattner, 2001). Les parametres écotoxicologiques issus de ces tests
(NOEC (No Observed Effect Concentration), EC50 (Effective Concentration) par exemple)
peuvent ensuite €tre utilisés afin d’extrapoler les risques li€s a la présence de contaminants sur
des sites pollués. Les résultats de I’ensemble des tests réalisés sur différents taxons peuvent
également étre utilisés afin de modéliser et prédire la proportion de taxons a risque au sein
d’un réseau trophique en fonction des concentrations d’un polluant. En d’autres termes, ces
méta-analyses permettent de déterminer des concentrations seuils afin d’assurer la survie
d’une partie des taxons du réseau trophique (généralement 90% ou 95% des taxons). C’est le
principe de I’approche « Species sensitivity distribution » décrite par Posthuma et al (2002)

(Figure 1.2).

100% —
?Ciﬂroncmus tentans
90% O Stenocypris malcolmsoni
Cerjgdaphnia reticulata
80%
" Otesocyclops hyalinus
8 70% — och orus‘sﬁhaencus
] " OMoina macrocopa
& 60% S
< Daphtia carinata
5 50% eliodiaptomus viduus
=] Oz nhia Bl
aphia pulex
S 40% — ‘
8. Ceriodaphnia dubia
& 30% - /0 Copepoda
“-Daphnia magna
> -
8 20%
g § M?li_na"\rrasia
£ o =—10% e Simogephalus serrulatus
S =T onbicia
= ~Hyalella azteca
g3 0% 7 | T | |
= S 0.00 0.0 0.10 1.00 10.00 100.00

Cadmium Concentration (mg/L)

Figure 1.2 Graphique de SSD montrant la distribution des CLs, pour différentes especes d'arthropodes exposés
au Cd (Conditions expérimentales: eau a 15°C, exposition 48-72h). Les intervalles de confiance a 95% sont
représentés par des lignes pointillées. Les données ont été obtenues a partir de la base de données ECOTOX de 1'US

EPA (Posthuma et al, 2002).
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Cependant, I’extrapolation des résultats de tests d’écotoxicité, fiables et reproductibles en
conditions contrOlées, a des contextes environnementaux complexes, peut poser probleme
(van Gestel et van Straalen, 2008). Une étude récente a par exemple mis en €vidence des
différences de sensibilité chez des animaux d’une méme espece soumis a une contamination
en cadmium (Cd), dont une partie de la population provenait d’un élevage en laboratoire et
I’ autre partie était prélevée sur le terrain (Salinska et al, 2013). Les auteurs ont montré que les
campagnols roussatres (Clethrionomys glareolus) sauvages, ramenés en laboratoire, étaient
plus sensibles aux concentrations de Cd contenues dans la nourriture que les individus qui
provenaient de 1’élevage. De méme, les campagnols sauvages présentaient plus d’altérations
histologiques dans le foie et les reins (Salinska et al, 2013). Ce phénomene peut Etre expliqué
par le fait que dans leur milieu naturel, les animaux sont soumis a de multiples sources de
stress. En effet, les contaminants potentiellement non toxiques peuvent le devenir dans des
conditions environnementales dégradées; I’altération de I’habitat ou les quantités de
ressources alimentaires peuvent notamment jouer un role important sur la toxicité des
polluants (Shore et Rattner, 2001).

Dans des conditions environnementales réalistes, certains stress, selon leurs origines,
peuvent étre considérés comme naturels. Nous appellerons « stress naturels » 1’ensemble des
stress qui ne sont pas directement induits par 1’activité humaine : fluctuation de ressources
alimentaires, prédation, climat, parasitisme... D’autres stress, induits par I’impact direct des
sociétés humaines sur I’environnement, seront appelés « stress anthropiques » dans ce
document : pollution, fragmentation du paysage, changement d’occupation du sol,
surexploitation des ressources... Des analogies entre effets des polluants et perturbations
naturelles sont possibles car les réponses des organismes face a ces deux types de stress
peuvent &tre similaires (Forbes et Forbes, 1994). 11 apparait donc primordial, en
écotoxicologie, d’évaluer de la maniere la plus réaliste possible les effets de la pollution sur
les écosystemes dans des conditions « environnementales pertinentes ». Cette approche dérive
de I’approche « systémique » qui se propose d’étudier les écosystemes dans leur ensemble, de
facon interdisciplinaire, a différents niveaux d’organisation biologique et a plusieurs échelles
de temps et d’espace (Giraudoux et al, 2007). Les études de terrain permettent d’obtenir, par
rapport aux expériences réalisées sous conditions controlées, des données plus pertinentes
mais qui sont également souvent plus difficiles d’interprétation en raison de la variabilité
importante de la contamination des milieux, de 1’exposition des organismes et de leurs
multiples réponses biologiques. Cette approche consiste donc a étudier in situ la

biodisponibilité, le transfert et/ou les effets des polluants sur les organismes en intégrant un
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certain nombre de facteurs pouvant interagir. Il est nécessaire de considérer le systeme étudié
dans son ensemble et d’étudier les variables potentiellement impliquées les phénomenes
observés. Ceci revient a étudier les animaux dans leur milieu naturel, en prenant en compte
I’état initial du systeme (état physiologique des animaux étudiés et état initial de
I’environnement), afin de discriminer les effets li€s aux polluants des effets imputables aux
stress ou aux fluctuations naturels. C’est le principe de I’approche globale, aussi appelée par
certains auteurs évaluation « intégrée » du risque, ou encore « écologie du stress » (van den
Brink, 2008; van Gestel et van Straalen, 2008; van Straalen, 2003).

En parallele de ces approches «intégratrices », il apparait également primordial
d’intégrer la notion temporelle dans I’étude de 1’exposition et des effets des polluants sur les
écosystemes. En effet, les tests de toxicité en laboratoire permettent une évaluation fiable des
effets néfastes des polluants dans le cas de toxicités aigiies ou sub-aigiies, mais ne rendent pas
(ou peu) compte des effets écotoxiques liés a des contaminations chroniques (notamment a
cause des contraintes techniques et financieres liées aux manipulations de laboratoire). Dans
le cadre des expérimentations de terrain, les prélevements d’animaux pour des études
écotoxicologiques est 1étal dans la majorité des cas, et ne permet pas le suivi temporel des
effets néfastes des polluants sur la santé des organismes étudiés. De méme, la capture 1étale
d’un certain nombre d’individus peut perturber la dynamique des populations étudiées, surtout
si les prélevements sont réalisés de maniere répétée (mensuellement ou saisonnierement par
exemple) sur les mémes sites. Ces prélevements peuvent potentiellement provoquer des effets
biologiques sur les populations étudiées qui peuvent se conjuguer de maniere complexe avec
les effets des contaminants, rendant hasardeuse I’interprétation des résultats au regard de la
pollution. Les perspectives de recherches en écotoxicologie doivent donc intégrer le besoin
croissant de suivis de long terme pour I’évaluation de la santé des écosystemes. Les méthodes

non-létales constituent une des approches possibles pour cela.
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1.3 Le développement des méthodes non létales en écotoxicologie

Aujourd’hui, I’exposition des polluants est traditionnellement mesurée dans les tissus
cibles, ce qui implique le prélevement d’organes et donc le sacrifice des individus étudiés.
Cependant, des approches non-1étales peuvent étre envisagées pour obtenir des informations
relatives a la contamination des individus. Ces approches peuvent par exemple reposer sur
I’échantillonnage non 1étal de tissus animaux comme les phaneres (poils, plumes, écailles,
griffes...) (Beernaert et al, 2007), le sang (Rogival et al, 2006) ou encore de déchets
abandonnés par les animaux comme les feces (Dauwe et al, 2000) et les pelotes de
régurgitation (Newton et al, 1994). Les concentrations en contaminants mesurées dans ces
échantillons sont généralement bien corrélées a 1’exposition, voire aux concentrations internes
des organismes, ce qui permet une évaluation non létale des teneurs internes en polluants. Les
prélevements de cheveux et de poils, par exemple, sont couramment utilisés chez les humains
(Li et al, 2011) et dans les €élevages d’animaux domestiques (Nageeb Rashed et Soltan, 2005).
De méme, certains échantillons non létaux, par exemple les préléevements sanguins, peuvent
étre utilisés afin d’obtenir des informations sur 1’état de santé des individus. Les problemes
liés aux prélevements létaux ont été identifiés depuis longtemps par les écologues travaillant
sur les relations entre 1’état de santé des individus et les dynamiques des populations ou des
communautés (Norrdahl et Korpimaki 2002; Norrdahl et al, 2004). Ils ont donc, entre autres,
développé divers marqueurs morphologiques, généralement appelés indices de condition
corporelle, qui évitent le sacrifice des animaux (Schulte-Hostedde et al, 2005).

Outre les problemes limitant I’interprétation scientifique des résultats, les captures 1€étales
posent également des questions d’ordre éthique. Méme si la société occidentale a une
conception utilitariste des animaux, le rapport de la société aux animaux a largement évolué

eéme

depuis le milieu du XX siecle et de nombreuses mesures en matiere d’éthique médicales et
vétérinaires ont €t€ mises en place. En 1959, en France, apparait dans le code pénal « le cas de
mauvais traitements des animaux domestiques et sauvages », décret n°59-1051 du 7
septembre 1959 (http://legifrance.gouv.fr). La loi n°63-1143 du 19 novembre 1963 créé le
délit d'acte de cruauté, qui prévoit la remise de I'animal a une ceuvre en cas d’acte barbare
(http://legifrance.gouv.fr). En 1976, pour la premiere fois dans I'histoire, 1'article 9, de la loi
du 10 juillet, reconnait a I’animal sa nature d'étre sensible « [...] Tout animal, étant un étre
sensible, doit étre placé par son propriétaire dans des conditions compatibles avec les

impératifs biologiques de son espece [...]» (http://legifrance.gouv.fr). L'animal a donc le droit

de ne pas souffrir inutilement et de ne pas €tre mis a mort sans nécessité. En 1992, la
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1égislation évolue encore, le 1égislateur marque la distinction qui s'impose entre 1'animal " étre
vivant " et les autres biens de nature matérielle (http.//legifrance.gouv.fr). De plus, une
limitation légale est apportée au droit de propriété des animaux; les maitres doivent se
comporter envers leurs animaux selon une éthique sanctionnée par la loi pénale.

La réglementation spécifique a 1’utilisation des animaux dans un cadre scientifique a
également largement évoluée ces dernieres années. En 1986, la convention européenne sur la
protection des animaux vertébrés utilisés a des fins expérimentales ou a d'autres fins
scientifiques (CEE86/609) a été signée (http://legifrance.gouv.fr). En 2005, le décret
d’application 2005-265 impose la création d’un comité national de réflexion sur
I’expérimentation animale qui réunit I’ensemble des comités d’éthique locaux ou régionaux
(http://legifrance.gouv.fr). En 2010, la Directive Européenne UE2010/63, mettant en place de
nouvelles dispositions plus contraignantes pour 1’utilisation d’animaux en recherche
biomédicale, est publiée, avec pour objectif d’améliorer leur protection
(http://legifrance.gouv.fr). En 2013, par I’application de cette Directive, la réglementation
francaise évolue encore afin de garantir un plus haut niveau de respect de la sensibilité
animale dans le cadre des expérimentations scientifiques (http://legifrance.gouv.fr).
Dorénavant, le recours aux animaux pour la recherche et I’enseignement est encadré par un
important dispositif réglementaire. La France conditionne ’utilisation des animaux a des fins
scientifiques a une autorisation préalable du projet par le Ministere de 1’Enseignement
Supérieur et de la Recherche. Cette autorisation s’appuie sur la conformité a la réglementation
en vigueur et sur I’avis du Comité d’Ethique (obligatoire) dont dépend 1’ établissement ou sont
conduites les études. La démarche éthique permet également de mettre en place des regles de
conduite et des recommandations qui contribuent a Réduire le nombre d’animaux utilisés,
Remplacer les expériences par des méthodes alternatives et Raffiner les techniques (regle des
3R, Russel et Burch, 1959). Au dela des textes réglementaires, 1’utilisation des animaux est
également soumise a de multiples pressions. Parmi elles, la pression croissante des citoyens
ou des éditeurs scientifiques vis-a-vis de I’éthique en matiere d’expérimentation scientifique.
Dans ce contexte, le développement de méthodes non-létales apparait comme indispensable
pour les futures études écotoxicologiques, autant du point de vue scientifique que du point de

vue éthique.
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2 Les animaux et le stress

D’un point de vue neurophysiologique, le stress est défini comme 1’ensemble des réponses
d’un organisme aux contraintes environnementales. L’agent stressant, le « stresseur », est
I’évenement induisant ces réponses (Romero, 2004). Le stress met en jeu le systéme nerveux
sympathique (par exemple libération d’adrénaline, de noradrénaline..

.) (Figure 1.3).

.) et le complexe

hypothalamo-hypophysaire (cortisol, corticoides..
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Figure 1.3 Cascade des réponses de 1'axe hypothalamo-hypophyso-surrénalien sous 1’application d’un stress.
(Romero, 2004). Un facteur de stress aigu est détecté par le cortex du cerveau qui envoie un signal neuronal a
I'hypothalamus. L'hypothalamus envoie alors un signal hormonal a 1'hypophyse (Pituitary), qui envoie a son tour un
signal hormonal a la glande surrénale (Adrenal) ou interrénale (Interrenal) (selon 1'espéce) pour libérer des
glucocorticoides (GCs). Les GCs ont de multiples effets qui sont modulés par des protéines transportées dans le sang
(transcortine ou CBG en anglais) et deux récepteurs différents (de type I et de type II). Une boucle de rétroaction
négative se met également en place pour arréter la libération de GCs. Si le stress persiste et que les GCs restent élevés,

la boucle de rétroaction négative cesse de fonctionner et les effets chroniques néfastes causés par les GCs commencent.
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Si I’organisme dispose de suffisamment d’énergie, le stress va induire un phénomene de
compensation avec un retour a 1’équilibre dynamique, ’homéostasie, qui permet le maintien
des constantes physiologiques (Romero, 2004). Si le stress surpasse les capacités de retour a
I’équilibre dynamique, I'individu rentre dans un état de détresse (Figure 1.4). Cet état est
notamment rencontré en milieu naturel dans le cas de stress dits « non physiologiques », pour
lesquels, la mobilisation des ressources métaboliques est importante (protection de territoire,
recherche de partenaire sexuel, résistance au parasitisme...). Dans ce cas, si le stress perdure,
une atteinte des fonctions biologiques primaires est observée, induisant des effets potentiels

sur la santé de 1’organisme.

Dépenses :
-50% métabolisme basal
- 25% travail musculaire
- 15% Thermorégulation
- 10% travail digestif
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Figure 1.4 Schéma simplifié de I’action d’un stress sur I’équilibre homéostatique.
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2.1 La pollution aux ETMs

Les éléments traces métalliques (ETMs) sont définis comme des substances non
biodégradables, appartenant a la famille des métaux et présentes naturellement en faibles
concentrations dans la crotte terrestre (fond pédo-géochimique) (Figure 1.5, Shore et Rattner,
2001). Les ETMs sont considérés comme des polluants lorsqu’ils sont mobilisés et concentrés
par les activités humaines dans des matrices qui peuvent causer des dommages
environnementaux (Shore et Rattner, 2001). Sur certains sites pollués, a cause des activités
humaines, les concentrations de certains ETMs ont augmenté de plusieurs ordres de
grandeurs. Ceci est principalement dii a I’exploitation de mines et aux activités métallurgiques
inhérentes, 1’incinération des déchets, 1’extraction et la raffinerie et la combustion de pétrole
et de gaz (Shore et Rattner, 2001). Certains ETMs, appelés oligo-éléments, sont dits
« essentiels » car ils participent a certains processus cellulaires (zinc, magnésium, calcium...).
Cependant, lorsque leur apport est inadéquat, I’homéostasie n’est plus respectée, et ces
éléments peuvent devenir toxiques a des concentrations excessives. Inversement, ils peuvent
provoquer des carences a des concentrations insuffisantes. D’autres ETMs sont dits « non
essentiels » car ils ne possedent pas de fonction biologique connue (sauf a I’état d’ultra-trace
pour certains d’entre eux et chez certains organismes). Ils peuvent induire des effets toxiques

lorsque leurs concentrations dépassent les capacités d’excrétion ou de détoxification de

I’organisme.
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Figure 1.5 Tableau périodique de Mendeleiev. En rouge sont indiqués les éléments considérés comme les plus
toxiques pour 1'homme et l'environnement (Source: http://www.senat.fr/rap/l00-261/100-26150.html - ADEME,

retombées atmosphériques des métaux en France).
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Les pollutions environnementales en ETMs induisent une multitude de réponses
biologiques a tous les niveaux d’organisation biologique, depuis des altérations moléculaires
jusqu’a la perte d’intégrité des écosystemes, en passant par les effets sur la santé des
individus. L’ impact néfaste des ETMs sur la santé animale est étudié depuis la fin du X VII™
siecle (Calvert, 1876 ; Grinell, 1894). De nombreux signaux d’alerte (« early-warning
signals » en anglais) ou « biomarqueurs » ont été développés afin de refléter les atteintes
biologiques a ces différents niveaux (Bickham et al, 2000; Mussali-Galante et al, 2013). Un
biomarqueur est défini comme un changement observable et/ ou mesurable au niveau
moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental, qui révele
I’exposition présente ou passée d’un individu a au moins une substance chimique a caractere
polluant (Lagadic et al, 1997). Certains marqueurs vont informer sur le transfert et
I’accumulation de polluants (concentrations dans les organes cibles, dans les feces et
phaneres...), d’autres vont donner une indication de la réponse physiologique (libération
d’hormones, battements cardiaques, comportement...). Enfin, d’autre marqueurs vont
permettre d’évaluer les effets néfastes a plus ou moins long terme (lésions tissulaires, impact
sur la reproduction, perte de poids...). Comme les réponses biologiques sont tres variées, le
type de biomarqueur sélectionné pour une étude va dépendre du niveau d’organisation
biologique considéré (Figure 1.1, Figure 1.6).

Environmental metal exposure

 Mewl ) [ ———————\ . o \
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Figure 1.6 Biomarqueurs les plus utilisés afin d’étudier les réponses toxiques aux ETMs a différents niveaux
d’organisation biologique. MN = Micronuclei, CA = Chromosome Aberrations, SNPs = Single Nucleotide

Polymorphisms. (Mussali-Galante et al, 2013).
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Le niveau d’organisation va également conditionner 1’échelle de temps considérée (de la
réponse instantanée, avec les variations de taux hormonaux, a la réponse a long terme avec le
développement de pathologies ou le déclin de populations). Plus le niveau d’organisation sera
faible, plus le marqueur sera spécifique au toxique étudié et plus les liens de causes a effets

entre toxique et réponse observée seront évidents (Figure 1.7, Mussali-Galante et al, 2013).

BIOLOGICAL ORGANIZATION

LEVEL
- Biomarker specificity - Biomarker specificity
decreases Ecosystem increases
Community

- More difficult to assess - Easier to assess
causes-effect Population causes-effect
relationships relationships

Individual
; . Cellular .
- Increasing ecological - Mechanistic relevance
relevance Molecular increases
-Time scale increases -Time scale decreases

Figure 1.7 Spécificités des biomarqueurs a prendre en compte lors de leur utilisation en tant que biomarqueurs

d’effets de la pollution en fonction des différents niveaux d’organisation biologiques. (Mussali-Galante et al, 2013)
2.1.1 Lecadmium

Parmi les ETMSs non essentiels se trouve le cadmium (Cd), un métal blanc et mou, souvent
présent en tant qu’impureté dans les minerais d’autres métaux, notamment de zinc (Zn). Ses
utilisations principales incluent la production de batteries (70%), la production de pigments
(13%), les revétements de surface (8%), la stabilisation (notamment pour le PVC) (7%) et les
alliages (2%). En 1996, Furness estimait que 30 000 tonnes de Cd étaient introduites
annuellement dans I’environnement par les activités humaines (Furness, 1996). Dans un
environnement non contaminé, les concentrations en Cd dans le sol sont généralement tres
faibles (< 1ug/g de sol). Lors d’émission de particules de Cd dans 1’atmosphere, celles-ci sont
retenues et accumulées dans les sols et les plantes, elles peuvent alors étre retrouvées dans les
écosystemes terrestres (Shore and Rattner, 2001). Le Cd biodisponible est principalement
transféré le long des réseaux trophiques par inhalation et par I’ingestion de nourriture
contaminée (Shore and Rattner, 2001). Comme le taux d’excrétion du Cd incorporé dans
I’organisme est généralement supérieur a celui de 1’ingestion, les mammiferes et les oiseaux

accumulent le Cd contenu dans leurs ressources alimentaires tout au long de leur vie dans les
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organes cibles (foie et reins) (Cooke et Johnson, 1996). Peu d’études ont mis en évidence des
effets directs du Cd sur la faune sauvage. Cependant, les principaux effets observés incluent
des anémies, des retards de développement des gonades, des gonflements articulaires, un
aspect « écailleux » de la peau, une réduction de la croissance ainsi que des dommages aux
reins et au foie (Shore and Rattner, 2001). Le rein est d’ailleurs considéré comme I’organe le
plus sensible a la toxicité chronique du Cd. Quand les concentrations dépassent certains seuils
(compris entre 100 et 200ug/g de masse fraiche chez les mammiferes et les oiseaux), les
metallothionéines (MTs), protéines liant les métaux et impliquées dans la protection contre la
toxicité des ETMs, ne peuvent plus assurer leur fonction et plusieurs pathologies peuvent étre
observées. Parmi les néphropathies les plus couramment observées, nous pouvons citer la
nécrose cellulaire des tubules ou une protéinurie (présence de protéines dans les urines), signe

d’un dysfonctionnement rénal (Cooke and Johnson, 1996; Wren et al, 1995).

2.1.2 Leplomb

Le Pb est un métal gris bleuatre et malléable naturellement présent dans la crofite terrestre
avec une concentration moyenne de 1,6g pour 100kg de sol (Pain, 1995). Méme si son
utilisation était déja courante il y a plusieurs millénaires, les concentrations en Pb dans
certains milieux urbains contaminés sont aujourd’hui 3 a 4 fois supérieures a celles de
I’époque préindustrielle. De plus, les particules de Pb émises dans 1’atmosphere peuvent &tre
transportées sur de longues distances et contaminer les milieux ruraux généralement plus
éloignés des sources d’émissions (Pain, 1995). Les pollutions importantes en Pb observées
aujourd’hui proviennent de son utilisation massive au cours du XX siecle (dans ’essence,
les batteries, les pigments, le calfeutrage et la construction de batiments). Dans les années 80,
environ 4 millions de tonnes de Pb étaient raffinées annuellement (Eisler, 1988). Les
principales sources de contamination pour I’environnement proviennent de I’exploitation
minicre, de la fonte et du raffinage du Pb et d’autres métaux, de I’émission de gaz
d’échappement des véhicules ainsi que des industries impliquées dans la production,
I’utilisation ou le recyclage du Pb. Avec les restrictions internationales en matiere d’utilisation
du Pb, les sources de contamination ont largement été réduites au cours des dernieres
décennies. Cependant, le Pb déposé dans le sol peut étre transféré vers les plantes par
absorption racinaire (Rutter and Russell-Jones, 1983). Il est ensuite transféré le long des
réseaux trophiques principalement par ingestion d’aliments contaminés dans les écosystémes
terrestres (Shore et Rattner, 2001). Chez les vertébrés, les particules de Pb circulent dans le

systeme sanguin avant d’étre déposées dans le foie, les reins ainsi que les os (Shore et Rattner,
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2001). Les études menées en laboratoire et sur le terrain ont mis en évidence de multiples
effets toxiques chez les mammiferes : cécité, atteintes histopathologiques dans le foie et les
reins, hémorragies, anorexie, anémie, inhibition de I’activit¢ de la Aminoevulinate
Dehydratase (ALAD), réduction de la masse cérébrale (avec apparition de potentielles
pathologies), manque de coordination, convulsions, perte de motricité, hyperactivité, troubles
du sommeil, effets sur la reproduction (avec une augmentation de la mortalité foetale) ainsi

qu’une diminution de I’espérance de vie (Eisler, 1988; Ma, 1996; Pain, 1995).

2.2 Les organismes pathogenes

En plus des effets néfastes potentiels induits par la pollution, les animaux sauvages
doivent faire face a de nombreux facteurs de stress naturels (parasitisme, fluctuation de la
disponibilité des ressources alimentaires, prédation, compétition intra- ou inter-spécifique ou
encore variations du climat). La faune est soumise a de multiples maladies dont 1’origine peut
étre infectieuse (virale, bactérienne...) ou parasitaire (protozoaires, nématodes...). Dans ce
manuscrit, le terme de parasitisme est utilisé au sens large et inclut I’ensemble des organismes
vivant aux dépens d’un ou plusieurs autres organismes (hotes) dont ils peuvent altérer la
santé. Les parasites, peuvent étre répartis en trois catégories : les ectoparasites qui vivent a la
surface (pou) ou dans I’épiderme (sarcopte) de I’hdte, les mésoparasites qui occupent les
cavités naturelles, reliées au milieu extérieur de leur hote (poumons, tube digestif, vessie,
voies génitales) et les endoparasites qui vivent dans des microbiotopes déconnectés du milieu
extérieur (organes, systéme circulatoire et lymphatique, cellules). Afin d’assurer sa pérennité,
le parasite est amené a subir des transformations au cours de son cycle biologique. Différents
acteurs interviennent au cours de ce cycle : I’hote définitif (HD) qui héberge la forme adulte
ou sexuée du parasite, un ou plusieurs hétes intermédiaires (HI) potentiels qui hébergent la
forme larvaire ou non sexuée (il assure la maturation et/ou la multiplication du parasite), des
hotes facultatifs ou auxiliaires : les vecteurs (agents transmetteurs des parasites), les réservoirs
de parasites (hotes qui hébergent un parasite a potentialit€ pathogene tout en restant bien
portants et qui constituent une source de diffusion du parasite). La contamination des parasites
se fait par la voie orale (alimentation), cutanée (et/ou muqueuse), transcutanée (piqlires ou
blessures) ou aérienne (inhalation). La diffusion des formes de résistance et/ou de
contamination se fait par les voies digestive, urinaire, aérienne ou cutanée (y compris
muqueuses). La transmission des parasites est dépendante de nombreux facteurs biotiques

(age ou sexe des animaux, prédisposition génétique, densité de population, présence de
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vecteurs, ressources alimentaires...) et abiotiques (climat, qualité de I’habitat...) (Figure L.8,

Meerburg et al, 2009).

Human
susceptibility
(varies over time)

v

Rodent susceptibility

Vectors (e.q., genetic
predisposition)

A 4

Climate ™ Pathogen status » # of rodent Jl E])fsease burclie? )

Tl /' infections 7| human popuiation
Rodent density " D;stance_ s >.<'
/' humans/animals »| Disease burdenin
v animals
Food availability
v
Habitat quality Other host Predator/rodent Rodent prevention
species control influence influence

Figure 1.8 Modéele simplifié présentant les multiples facteurs qui peuvent intervenir dans la transmission des

parasites chez les rongeurs (Meerburg et al, 2009).

Le parasitisme constitue un facteur important de régulation chez les populations de
mammiferes sauvages (Borgsteede, 1996). Selon le type de parasite considéré, les effets sur la
santé animale peuvent étre divers et, en fonction de leur virulence, les parasites peuvent
provoquer une mort directe ou indirecte des individus, modifier les comportements ou
provoquer un large panel de symptomes plus ou moins graves (Borgsteede, 1996). Parmi les
parasites, les maladies infectieuses sont la deuxieme cause de mortalité humaine dans le
monde et environ les deux tiers d'entre elles sont des zoonoses (définies comme des maladies
transmissibles a ’homme par les animaux) (Cleaveland et al, 2001; OMS, 2013). Par leur
capacité a se propager dans les populations humaines (grippe, choléra) ou a se maintenir dans
des réservoirs animaux (fievre hémorragique, peste porcine), les zoonoses ont un impact
significatif sur la santé publique, l'agriculture et la faune sauvage (Cleaveland et al, 2001;
Daszak et al, 2001; Kruse et al, 2004). En France, ces maladies sont responsables de 5 % des
déces humains chaque année (Institut national de veille sanitaire, InVS, 2012). La liste
nationale des zoonoses prioritaires, potentiellement transmises par les rongeurs, comprend la
brucellose, I’hydatidose, la leptospirose, la maladie de Lyme, la fievre Q, la tularémie, les
infections par des hantavirus, la rage, la toxoplasmose et la fievre du Nil occidental (InVS,
2012). Ces zoonoses sont considérées soit comme les plus largement répandues, soit comme
ayant une incidence élevée sur la mortalité ou provoquant des cofits élevés pour le systeme de
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santé publique en raison de leur prévention ou de leur traitement (Epstein et al, 2009). L’étude
des prévalences, chez la faune sauvage, des pathogenes responsables de zoonoses apparait
donc comme une priorité afin d’anticiper et de limiter la transmission de ces maladies chez les

humains.

2.3 Interactions entre différents stress

Lorsque certains individus vivent dans des conditions défavorables (dégradations
environnementales, stress anthropiques), 1'énergie allouée aux fonctions biologiques primaires
est plus faible (Figure 1.4). Elle peut potentiellement conduire a une plus faible
immunocompétence, une baisse de la condition physique et donc a une fitness (définie comme
la capacité a transmettre ses genes) plus faible (Beldomenico et al, 2008; Borgsteede, 1996;
Mgller et al, 2000; Pedersen et Greives, 2008). Comme les défenses antiparasitaires sont liées
a l'efficacité du systéme immunitaire et a la condition physique, ces facteurs de stress
supplémentaires peuvent augmenter la susceptibilité d'étre infecté ou co-infecté par plusieurs
parasites (Beldomenico et al, 2008; Borgsteede, 1996). En outre, comme dans un cercle
vicieux, une mauvaise condition physique prédispose I'hdte a de nouvelles infections ce qui
réduit par la suite encore plus sa condition physique et ainsi de suite (Beldomenico et al,
2008; Borgsteede, 1996).

Dans un contexte d’étude intégrée, il est nécessaire de prendre en compte 1’ensemble des
stress qui peuvent interagir ensemble et donc jouer un role important sur la réponse des
animaux face aux pollutions en ETMs. A ce jour, peu d’études ont permis d’étudier les
interactions entre la pollution et les prévalences parasitaires chez la faune sauvage terrestre.
La plupart des études portant sur les interactions entre le parasitisme et la pollution ont été
réalisées sur la faune aquatique (Sures, 2004, 2007). Sures et al (1999) ont estimé qu’il
existait approximativement entre 130 et 150 travaux publiés depuis les années 80 concernant
les interactions entre parasites et pollution, et que la large majorité d’entre eux concernait les
écosystemes aquatiques. Les mécanismes sous-jacents qui relient la pollution et les infections
parasitaires ne sont toujours pas bien compris et plusieurs hypotheses ont été proposées pour
expliquer comment la pollution pouvait influencer le parasitisme (Lafferty, 1997). D'une part,
I'exposition aux polluants, connus pour avoir des effets immunotoxiques (Krzystyniak et al,
1995), tels que certains ETMs (Cd, Pb...), peut réduire 1'immunocompétence et accroitre la
prévalence et/ou la richesse parasitaire chez les hotes (Sures 2004, 2007). D’autre part,
certaines études montrent un effet négatif sur la diversité parasitaire dans certains

écosystemes soumis a diverses pollutions (King et al, 2010; Lafferty, 1997). Parmi les travaux
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résumés dans la syntheése de Sures (2004) (Figure 1.9), certains montrent que les effets de la
pollution sur les populations et les communautés sont variés (augmentation, diminution, pas
d’effet observé). De plus, ces relations pollution-parasitisme apparaissent comme dépendantes
du groupe de parasite considéré, des hotes impliqués et du type de pollution ou de
contamination étudiée (Sures, 2004). Il apparait que malgré un nombre croissant de travaux
publiés sur les interactions pollution-parasitisme, dans les écosystemes aquatiques, il est
aujourd’hui toujours difficile de prédire comment la pollution interagit avec les prévalences
ou les communautés parasitaires chez les hotes concernés. De plus, la majorité des travaux ont

été réalisés sur des écosystemes aquatiques et il semble donc difficile de généraliser les

concepts et hypotheéses décrites dans ces travaux aux écosystemes terrestres.

Parasite group Hast Pollution/contamination Effect on parasites Ref.
Component community Perca fluviatilis {perch) Acidification Reduced parasite diversity 271
Gyrodactylus sp. Hippoglossoides platessoides Contaminated sediments Higher abundance [28)
{Amancan plaice)
Trichodina sp. Hippoglossoides platessoides Contaminated sediments Decreass [28]
Intestinal digeneans Hippoglessoides platessoides Contaminated sediments No effect (28]
Trichodinid ciliates Platichthys flasus Eutrophication Increase in prevalence and [29}
density
Trchodinid ciliates Platchthys flesus Eutrophication, general marine Increase in abundance and 20
pallution Intemsity
Component community Autilus rutilus (roach) and Perca Eutrophication Increase in parasite richness [31]
fluviatilis
Parasite community of snails Physella columibiana (rotund Heavy metals Lower diversity and intensity (32}
physa) and Lymnaes palustris
{marsh snail)
Acanthocephalans Tautogolabnis adspersus Municipal and industrial Inerease in prevalance and [33)
{cunner} effluents intensity
Trichedinid ciliates Gasterosteus asculestus (three- Organic pollution Increase in density [34]
spined stickleback)
Component community Leuciscus cephalus fchub) Organic pollution Decrease in species richnass [35]
Component community Sigrmodon hispidus {cotton rat) Petrochemicals Decreass in number of helminth  [36]
species
Dactylogyrids Rutifug rutilus Pulp and paper mill effluent Reduced abundance and mean [37]
number of species
Rhipidocotyle fennica {Digenea) Rutifus rutilus Pulp and paper mill efflugm Higher abundance and intensity  [38]

Figure 1.9 Effet de la pollution sur les populations ou communautés de parasites (Sures, 2004).

En milieu terrestre les quelques travaux réalisés concernant les interactions entre pollution
et parasitisme ont montré des résultats contrastés. Tersago et al (2004) ont, par exemple,
trouvé une relation positive entre le nombre de nématodes présents dans l'intestin gréle du
mulot sylvestre (Apodemus sylvaticus, Linné, 1758) et les concentrations en Cd dans le foie.
De méme, Halbrook et al (1993) ont montré que les prévalences de Taenia taeniaeformis chez
les rats musqués étaient plus élevées dans les populations habitant un site contaminé par un
mélange de polluants que chez les populations provenant d'un site non contaminé. A I’inverse,
Faulkner et Lochmiller (2000) ont observé une plus faible abondance et une diminution de la
richesse de la communauté d’helminthes chez les rats du coton (Sigmodon hispidus) habitant
un site contaminé par des produits pétrochimiques par rapport a ceux provenant du site

témoin.
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2.4  L'influence du paysage sur la réponse des animaux face aux stress

Les modifications du paysage peuvent aussi avoir de nombreuses conséquences sur la
santé¢ des organismes sauvages. Ces conséquences peuvent €tre directes ou indirectes et
peuvent se répercuter a différents niveaux d’organisation biologique: a 1’échelle de la
communauté avec, par exemple, la destruction de milieu ambiant a cause des feux de foréts
(Zwolak, 2009), a I’échelle de la population avec les inondations saisonnieres de certains
cours d’eau, ou encore a [’échelle individuelle, lorsque la diminution en ressources
alimentaires impacte la santé des animaux (Marchand et al, 2003). Les changements
d’occupation des sols, la destruction des habitats et la fragmentation li€s aux activités
humaines peuvent aussi influencer les dynamiques de population, les mouvements des
animaux, la structure génétique des populations, ainsi que la transmission de parasites chez les
rongeurs (Allan et al, 2003; Deter, 2007; Heyman et al, 2009). Les parametres paysagers
jouent notamment un role important en épidémiologie chez les animaux sauvages (notamment
sur les interactions hotes-pathogenes) (Meerburg et al, 2009) qui est parfois difficile a
distinguer des autres facteurs environnementaux. L impact des activités anthropiques sur le
paysage (changement d’occupation des sols, déforestation, modification des pratiques
agricoles, urbanisation) peuvent interagir avec les prévalences de certaines maladies chez la
faune sauvage (Bradley et Altizer, 2007; Cutler et al, 2010; Daszak et al, 2001; Patz et al,
2000, 2004). Ces facteurs peuvent également agir sur la composition et la dynamique des
populations animales et ainsi influencer la transmission d'agents infectieux (Daszak et al,
2001; Giraudoux et al, 2007, 2008).

D’un point de vue écotoxicologique, les parametres paysagers peuvent moduler
I’exposition et donc I’accumulation et les effets des polluants sur la faune sauvage (Smith et
al, 2007). Dans les paysages hétérogenes, la durée, la fréquence et I’intensité de 1’exposition
peut varier spatialement car le temps passé par les animaux dans un milieu va varier avec
I’occupation du sol (Fritsch, 2010). De plus, en fonction des types paysagers dans lesquels ils
se trouvent, les animaux modifient leur comportement, leurs mouvements, ainsi que leur
régime alimentaire. Ces différences vont moduler 1’exposition et donc induire une
accumulation différentielle en polluants dans les organes cibles en fonction du paysage.
Plusieurs travaux ont par exemple démontré 1’influence de la composition du paysage sur les
relations entre contaminations environnementales et contaminations internes chez les rongeurs
(Fritsch et al, 2010a; Marcheselli et al, 2010; van den Brink et al, 2008; Wijnhoven et al,

2007). Les résultats d’une étude menées par van den Brink (van den Brink et al, 2008) ont
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également montré que si les concentrations environnementales a elles seules n’expliquaient
que peu les concentrations internes mesurées chez les animaux, la répartition des différents
types d’habitats, la structure du paysage et le domaine vital des animaux modulaient

largement les concentrations dans les organes analysés.
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3 Le modele d’étude: le mulot sylvestre

3.1 Utilisation des rongeurs en écotoxicologie

Pour répondre aux multiples questions concernant le devenir et les effets des polluants au
sein des écosystémes, de nombreux modeles biologiques sont utilisés en écotoxicologie. Un
modele d’étude et, plus précisément un bioindicateur, est défini comme un « dispositif destiné
a collecter, systématiquement et régulicrement, des données sur des animaux exposés a la
pollution environnementale. Ces données sont ensuite analysées pour identifier les dangers
potentiels pour la santé de 1'homme et de l'environnement » (selon le National Research
Council, 1991). A la différence des animaux sentinelles ou I’'un des seuls critéres retenus est
la plus ou moins grande abondance d'individus, le bioindicateur fait appel a la variation de
parametres aux niveaux moléculaire, cellulaire ou tissulaire. En écotoxicologie, les modeles
biologiques ont été choisis dans de nombreux taxons et, en écotoxicologie terrestre, les
micromammiferes sont largement utilisés. Ceci provient de leur utilisation massive en
toxicologie humaine mais ce choix est également motivé par plusieurs autres facteurs. En tant
que vertébrés, les rongeurs ont un métabolisme proche de celui des humains. De par leur
proximité génétique avec les humains (90% du patrimoine génétique est partagé entre les
souris de laboratoire et les humains), les souris (originellement issues de 1’espece Mus
musculus) sont en effet largement utilisées afin de prévoir les effets curatifs ou toxiques de
nombreuses molécules pharmacologiques lors de leur mise sur le marché. De plus, le choix
des rongeurs dans de nombreuses études scientifiques est également motivé par des raisons
financieres et techniques. En effet, lors du choix des modeles biologiques, il est indispensable
de prendre en compte les difficultés liées a la capture, a la maitrise de I’élevage (besoin
biologiques des animaux), a la maitrise des lignées, a I’effectif nécessaire, aux difficultés liées
a la contention lors des manipulations, etc.

D’apres les résultats obtenus dans le cadre d’études précédemment réalisées sur le site
de Metaleurop Nord (site d’étude de la présente these), les especes de micrommamiferes les
plus abondantes sont le mulot sylvestre et le campagnol roussatre (Clethrionomys glareolus),
ainsi que la crocidure musette (Crocidura russula) et la musaraigne carrelet (Sorex araneus)
(Fritsch, 2010). De par son abondance et ses caractéristiques biologiques et écologiques, le

modele biologique retenu dans le présent projet est le mulot sylvestre (Figure 1.10).
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Figure 1.10 Modele d’étude retenu, le mulot sylvestre (Crédits photos, http://www.genera.hr).

3.2  Biologie et écologie du mulot

Le mulot sylvestre est un rongeur de la famille des Muridés et de la sous-famille des
Murinés. C’est une des especes les plus anciennes de mammiferes établies en Europe, dont
I’installation est antérieure aux glaciations quaternaires (Butet et Paillat, 1997). De ce fait,
cette espece est largement distribuée dans tout le continent eurasiatique a I’exception du nord
de la Scandinavie. En France, elle est présente sur I’ensemble du territoire, y compris la Corse
et les iles proches des cotes (Butet et Paillat, 1997). D’un point de vue morphologique, le
mulot sylvestre est discernable d’une souris par sa taille et son poids moyen plus élevés,
environ 23 g pour 88 mm (téte et corps inclus) (Butet et Paillat, 1997). Le dimorphisme
sexuel entre male et femelle est peu marqué, mais, a age égal, les femelles sont 1égerement
plus petites que les males. Le sevrage des nouveaux nés a lieu a un mois, pour un poids
avoisinant les 10 g et une longueur de 60 mm et 1’arrét de croissance se situe entre 7 et 9 mois
(Saint-Girons, 1966, 1967).

Le mulot sylvestre constitue 1’espece ubiquiste par excellence, avec la valence écologique
la plus développée au sein des rongeurs (Orsini, 1981). De nombreux auteurs ont souligné la
diversité des milieux qu’il peut fréquenter (Khidas, 1993; Saint-Girons, 1973; Spitz, 1974;
Zejda, 1965). 1l est entre autre considéré comme I’espece pionniere des milieux nouvellement
créés (Dickman et Doncaster, 1989; Halle, 1993). Le mulot utilise I’hétérogénéité de I’espace
en fonction des disponibilités en ressources alimentaires (Angelstam et al, 1987; Montgomery
et al, 1991). Ses préférences en termes d’habitat peuvent donc varier au cours de 1’année
(foréts, haies, milieux agricoles, friches herbacées...). Le mulot sylvestre peut également étre
rencontré dans les habitats largement anthropisés, méme s’il est moins commensal que la
souris commune. Cette espece est considérée comme strictement nocturne et vit la majeure

partie du temps dans des terriers dans lesquels il stocke des réserves de nourriture. La forme et
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la taille du domaine vital varient largement et dépendent de trois parametres principaux :
I’agencement de la végétation, la topographie et la répartition des ressources alimentaires
(Saint-Girons, 1960). Le mulot sylvestre est principalement granivore (Butet, 1986; Hansson,
1985; Montgomery, 1989). Cependant, il n’est pas rare d’observer dans les contenus digestifs
des restes d’animaux (lombrics, escargots, araignées, myriapodes, insectes...) et végétaux
(Obrtel et Holisova, 1979). Certains cas exceptionnels de prédation sur des oisillons ou encore
des cas de cannibalisme ont également été démontrés (Bailey, 1970; Obrtel, 1975).

Le sex-ratio semble toujours légerement décalé en faveur des males, entre 53 et 60% selon
les études (synthese bibliographique dans Butet et Paillat, 1997). La reproduction est
maximale entre juin et juillet et comprend 2 a 9 jeunes par portée, en moyenne 4,5. Au
printemps, les populations de mulots sylvestres sont donc principalement composées d’adultes
puis, au cours de 1I’été, les classes de juvéniles, sub-adultes et adultes tendent a s’équilibrer
(Butet et Paillat, 1997). Les densités maximales sont observées en milieu forestier (jusqu’a 50
ind/ha) mais certaines valeurs extrémes ont déja été observées (100 ind/ha) lorsque le mulot
n’entre pas en compétition avec d’autres especes (Jamon, 1986; Montgomery, 1980; Watts,
1969). L’espérance de vie se situe entre 2 et 4 mois et la durée de vie maximale est de 12 a 15
mois, les mulots ne pouvant apparemment pas supporter plus d’un hiver (Jamon, 1986;
Kolcheva, 1986). La prédation par les rapaces nocturnes et les petits carnivores semble étre la
premiere cause de mortalité de I’espece.

Le mulot apparait comme une espece porteuse de nombreux parasites, notamment des
parasites digestifs et des ectoparasites, tels que les puces, poux et tiques. Gilot (1985) note la
présence de diverses especes de tiques appartenant au genre Ixodes, impliquées dans la
dissémination de nombreuses zoonoses. D’un point de vue épidémiologique, le mulot
sylvestre constitue donc un hote potentiel de pathogenes et, comme de nombreux rongeurs, il
est impliqué dans la transmission de zoonoses éventuellement graves pour I’homme. Il a
notamment été décrit comme porteur de plusieurs maladies bactériennes transmises par les
tiques, la fievre Q, ’anaplasmose ou encore la maladie de Lyme, transmissibles a ’homme
(Barandika et al, 2007).

Parmi les rongeurs utilisés en écotoxicologie, de nombreuses études menées en Europe ces
dernieres décennies ont utilisé le mulot sylvestre comme modele biologique. Cette utilisation
massive du mulot en tant que bioindicateur s’explique par le fait qu’il soit largement répandu
en Europe, omnivore et abondant dans la nature (Rogers and Gorman, 1995), mais également
grace a la sensibilité qu’il présente face aux perturbations anthropiques telles que la pollution

(e.g. Rogival et al, 2006, Sanchez-Chardi et al, 2007, Scheirs et al, 2006, Tersago et al, 2004).
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Le mulot constitue un taxon qui réagit aux perturbations anthropiques et qui est impliqué dans
la transmission de certaines zoonoses a I’homme, il apparait donc comme un modele

biologique pertinent pour le présent projet.
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4 Accumulation des ETMs et réponses des mulots

4.1  Marqueurs d’accumulation des ETMs

Un des tests les plus simples consiste a mesurer la concentration d’un (ou plusieurs)
polluant(s) dans les tissus d’animaux capturés in situ (le long d’un gradient de contamination
par exemple). Ces concentrations dites « internes » peuvent étre comparées a des valeurs
toxicologiques de référence (Shore and Douben, 1994a, 1994b). Dans le cas du Cd et du Pb,
les organes cibles dans lesquels les concentrations sont le plus couramment mesurées sont le
foie et les reins (Shore and Douben, 1994a, 1994b). Pour le Cd, les concentrations moyennes
ou médianes les plus élevées recensées dans la littérature chez le mulot sont de 31,4 + 7,0
ug/g (Beernaert et al, 2007) et 41,4 £ 12,0 ug/g (Scheirs et al, 2006) dans le foie, et de 30,9
pg/g [13,3 — 136,7] (Fritsch et al, 2010b) et 135,7 + 26,9 ug/g (Scheirs et al, 2006) dans les
reins. Dans le cas du Pb, les concentrations les plus élevées rapportées dans la littérature sont
de 3,9 ug/g [0,3 — 14,4] (Fritsch et al, 2010b) et 6,08 + 2,2 ug/g (Tersago et al, 2004) dans le
foie et de 39,7 ug [9,9 — 149,5] (Fritsch et al, 2010b) dans les reins.

Comme vu précédemment, il est nécessaire de développer des méthodes alternatives, non
létales et peu intrusives en écotoxicologie. Malgré I'intérét que représentent les phaneres
(ongles, griffes, poils, plumes...) ou les déjections des animaux en tant que marqueurs
d’accumulation, peu d’études ont été réalisées sur ces matrices. Chez le mulot, seulement
deux travaux ont cherché a évaluer I’utilisation des poils en tant qu’estimateurs des
concentrations internes (Marcheselli et al, 2010; Beernaert et al, 2007). Les résultats sont

présentés dans le Tableau I.1.

Tableau 1.1 Coefficient de détermination entre les concentrations en Cd et Pb dans les poils des mulots et celles

dans le foie et les reins.

Cd Pb Statisti Référen
Foie Reins Foie Reins " austigne clerence
p<001 p<001 p<001 p<0.01 Marcheselli et al
2 P
. R=069 RP=061 R1=032 Re=038 -0 Feason (2010)
& p<0.001 p<0.001 p<0.001 p<0.001 08 Fisher Beernaert et al
R2=0,30 R2=045 R2=0,31 R2=044 (2007)
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4.2 Marqueurs d’effets des ETMs

Divers biomarqueurs ont également été développés afin d’évaluer les effets des polluants
métalliques sur la santé des animaux. Le choix des marqueurs va dépendre du type de polluant
considéré, de son action (cinétique ou a un temps donné), ou du niveau d’organisation
biologique considéré. Le Tableau 1.2 résume 1’ensemble des biomarqueurs qui ont été étudiés
chez le mulot sylvestre dans un contexte de pollution aux ETMs. Parmi ces biomarqueurs
certains se situent :

- au niveau moléculaire, avec I’étude des dommages génétiques (Lourenco et al, 2013;
Sanchez-Chardi et al, 2007; Scheirs et al, 2006),

- au niveau cellulaire, avec 1’étude des concentrations en métallothionéines (Fritsch et al,
2010b; Rogival et al, 2007a), de parametres hématologiques (Rogival et al, 2006; Sanchez-
Chardi et al, 2007; Topashka-Ancheva et al, 2003) ou d’atteintes immunologiques (Tersago
et al, 2004),

- au niveau tissulaire, avec I’étude des altérations histologiques (Martiniakova et al, 2010;
Sanchez-Chardi et al, 2009a) ou des indices somatiques (Sanchez-Chardi et al, 2007; Tersago
et al, 2004),

- au niveau individuel, avec I’étude du statut nutritionnel ou de la condition corporelle
(Gonzalez et al, 2008; Sanchez-Chardi et al, 2007),

- au niveau populationnel, avec 1’étude de la diversité génétique (Berckmoes et al, 2005)

ou de la structure de la population (Dmowski et al, 1995).

Parmi ces biomarqueurs, les indices de condition corporelle/physique et les indices
somatiques sont déja largement utilisés dans le domaine de 1’écologie (Green, 2001; Schulte-
Hostedde et al, 2005). La condition physique est généralement définie comme une mesure de
l'état énergétique ou nutritionnel d'un animal (Green, 2001; Schulte-Hostedde et al, 2001) et
elle permet une évaluation rapide et non intrusive de I’état de santé global des individus
(Stevenson et Woods, 2006). Peu d’études ont évalué la variation de la condition physique
dans un contexte écotoxicologique et les résultats sont contrastés. Une étude a montré que des
mulots habitant une décharge contaminée en ETMs présentaient une diminution de I’indice de
condition physique (Sanchez-Chardi et al, 2007). A I'inverse, pas de différence de condition
corporelle n’a été observée entre des souris (Mus spretus) prélevées sur un site pollué aux
ETMs et sur un site témoin (Nunes et al, 2001). D’autres études menées sur différentes

especes de micromammiferes ont également montré des différences significatives d’indices
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somatiques (masse relative d’un organe par rapport a la masse totale de I'individu) entre
individus capturés sur des sites témoins et des sites contaminés (Fritsch, 2010; Sanchez-
Chardi et al, 2009b). Ces résultats montrent généralement une augmentation de la masse
relative des organes tels que le foie ou les reins sur les zones polluées par rapport aux zones
témoins, suggérant des altérations dans ces tissus (Ma, 1989; Milton et al, 2003; Sanchez-
Chardi et al, 2007, 2009b). Cependant, ces résultats sont contrastés car certaines études ont
montré une diminution des indices somatiques (Nunes et al, 2001) ou n’ont pas pu établir de
lien avec la pollution (Pereira et al, 2006).

Les marqueurs histopathologiques permettent de détecter un effet toxique au niveau
tissulaire et (sub)cellulaire. Des coupes histologiques de foie et de reins de micromammiferes
(rongeurs, insectivores) capturés sur des sites pollués et témoins ont montré des altérations de
ces tissus, en lien avec 1’exposition aux polluants métalliques (Sanchez-Chardi et al, 2008,
2009a, 2009b). Certains parametres hématologiques, issus de prélevements non létaux et peu
intrusifs, sont également considérés comme des marqueurs précoces d’effets toxiques des
ETMs (Rogival et al, 2006). Plusieurs études ont déja indiqué des changements
hématologiques chez des animaux de laboratoire (Bersenyi et al, 2003; Friberg et al, 1986;
Hiratsuka et al, 1996) et chez des micromammiferes sauvages (Gorriz et al, 1996; Nunes et al,
2001) exposés a des ETMs. Méme si ces réponses peuvent varier en fonction de certains
facteurs biotiques, tels que l'age, le sexe ou des différences génétiques (Biser et al, 2004;
Miller, 1996), le comptage des érythrocytes donne une indication générale de 1'état de santé
d'un individu (Tersago et al, 2004). De méme, les mesures d'hématocrite et d'hémoglobine
sont considérées comme des mesures de la capacité de transport de 1'oxygene dans le sang
(Tersago et al, 2004), et le changement du nombre de leucocytes peut €tre interprété comme

une résistance non spécifique a certaines maladies (Rogival et al, 2006).
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Tableau 1.2 Principaux biomarqueurs utilisés et effets observés dus aux ETMs rapportés dans la littérature (présentées anti-chronologiquement) pour A. sylvaticus. Ag = Argent,

Al = Aluminuim, As = Arsenic, Be =, Cr = Chrome, Co = Cobalt, Cu = Cuivre, Fe = Fer, Hg = Mercure, Mg = Magnésium, Mn = Manganése, Mo = Molybdéne, Ni = Nickel, Sr =

Strontium, U = Uranium, Zn = Zinc.

ETMs analysés

Al, Be, Cd, Cu, Mn, Ni, Pb,
Sr, U, Zn

Cd, Pb, Zn, Cu

Cd, Cu, Fe, Ni, Pb, Zn

Cd, Cr, Cu, Fe, Mg, Mn, Mo,
Pb, Zn

Cu, Mn, Zn

Cd, Cu, Zn

Cd, Cr, Cu, Fe, Hg, Mg, Mn,
Mo, Pb, Zn

Ag, Al, As, Cd, Co, Cr, Cu,
Fe, Ni, Pb, Zn

Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mn, Pb,
Zn

+ composés organochlorés
Ag, As, Cd, Cu, Pb

Ag, As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe,
Mn, Ni, Pb, Zn

Effets étudiés

Dommages génétiques

Capacité de séquestration des ETMs

Altérations histologiques

Altérations histologiques

Statut nutritionnel

Capacité de séquestration des ETMs

Condition physique
Atteinte des organes
Hématologiques

Dommages génétiques

Hématologie

Dommages génétiques

Diversité génétique d’une population

Immunotoxicité

Biomarqueurs utilisés

Test des cometes
Expression génétique

Polymorphisme nucléotidique

Concentration de metallothionéine

Longueur et masse du fémur
Coupe histologique du fémur
Coupe histologique de gonade, glande
surrénale, rein, poumon, cesophage, rate, foie,

intestin et pancréas

Indice de masse corporelle

Concentration de metallothionéine

Indice de masse corporelle
Indices somatiques du foie et des reins
Parametres plasmatiques
Test des micronoyaux d’érythrocytes
Hématocrite
Hémoglobine
Comptage globules rouges et blancs

Activité de la lyzosyme

Test des cometes

Microsatellites ADN

Comptage d’endo- et ecto-parasites

Masse de la rate

Effets observés chez les mulots contaminés

Perte d’intégrité de I’ ADN

Surexpression d’un gene impliqué dans I’apoptose

cellulaire
Polymorphisme rencontré chez 2 mulots sur 5

Augmentation avec concentrations en Cd dans le sol et
le foie
Augmentation longueur et masse sur site pollué

Pas d’altération histologique observée

Augmentation des altérations histologiques dans le foie

et les reins

Diminution avec le Cu dans les reins

Augmentation avec concentrations en Cd et Zn

Pas de variation
Pas de variation
Augmentation de certains parametres plasmatiques et

de la fréquence des micronoyaux sur les sites pollués

Diminution de 1’hématocrite

Pas de variation des autres parametres

Dommages génétiques supérieurs chez les animaux

capturés autour de la source de pollution

Pas de différence de diversité entre populations sur site
pollué et t¢moin
Augmentation de la présence de certains parasites

Augmentation de la masse de la rate

Références

Lourenco et al (2013)

Fritsch et al (2010b)

Martiniakova et al (2010)

Sanchez-Chardi et al (2009a)

Gonzilez et al (2008)

Rogival et al (2007a)

Séanchez-Chardi et al (2007)

Rogival et al (2006)

Scheirs et al (2006)

Berckmoes et al (2005)

Tersago et al (2004)
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Cu, Cd, Pb, Zn

Cu, Mn, Se, Zn

Cd, Pb, Zn

Hématologie

Défences antioxydantes

Structure de population

Comptage globules rouges et blancs
Activité de la lyzosyme

Apoptose des globules blancs

Comptage globules rouges et blancs

Morphologie des érythrocytes

Activité enzymatique

Densité d’individus capturés

Diminution des globules rouges

Apoptose précoce supérieure

Pas de variation des comptages
Apparition de granulations basophiles dans les

erythrocytes

Pas de variation

Densités augmentent sur site pollué

Topashka-Ancheva et al (2003)

Lopes et al (2002)

Dmowski et al (1995)
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4.3 Facteurs de variabilité dans les réponses aux stress du mulot

De nombreux parametres peuvent moduler I’accumulation et la réponse des animaux face
aux stress rencontrés. Les caractéristiques individuelles (sexe, age, statut nutritionnel,
diversité génétique, expression phénotypique...) et les facteurs environnementaux (propriétés
physico-chimiques des sols, dégradation des habitats, fragmentation paysagere, variation des
ressources alimentaires...) peuvent notamment jouer un role important sur 1’accumulation et
les réponses aux stress. Dans le cadre d’une approche intégrée, ces parametres doivent étre
pris en compte afin d’améliorer les prédictions entre les concentrations d’un polluant et les
effets néfastes potentiels observés sur la santé des modeles étudiés.

De nombreuses études ont tenté de relier les concentrations internes en polluants avec les
concentrations dans les horizons supérieurs du sol (Beernaert et al, 2007; Fritsch et al, 2010b;
Gonzales et al, 2008; Lopes et al, 2002; Sanchez-Chardi et al, 2009b; van den Brink et al,
2010). Méme si les concentrations dans les sols semblent partiellement gouverner les teneurs
dans les organes cibles, une large partie de la variabilité des concentrations internes observées
n’est pas expliquée par les concentrations environnementales. Tout d'abord, les propriétés du
sol et les caractéristiques paysageres peuvent affecter la biodisponibilité des ETMs (Bradham
et al, 2006; Fritsch et al, 2010a; Marcheselli et al, 2010; Spurgeon et al, 2006; van den Brink
et al, 2008; Wijnhoven et al, 2007), ce qui affecte I’exposition de la faune sauvage. Les
variables individuelles des modeles biologiques étudiés, telles que 1'dge et le sexe, peuvent
également influencer le transfert et I’accumulation des ETMs. Plusieurs études ont déja mis
en évidence une variation des concentrations internes avec 1’dge ou le sexe chez le mulot
sylvestre (Beernaert et al, 2007; Lopes et al, 2002) et dans d'autres mammiferes (Outridge et
Scheuhammer, 1993; Sanchez-Chardi et al, 2007; Scheirs et al, 2006). De méme, la
composition du régime alimentaire peut influencer I’accumulation des polluants (van den
Brink et al, 2011). Tous les facteurs peuvent également varier au cours du temps et dans
I’espace induisant de potentielles différences entre des études réalisées a différentes saisons
ou sur différents sites ne présentant pas les mémes caractéristiques. Lorsque des travaux sont
réalisés sur la faune sauvage, il est donc nécessaire d’avoir des effectifs importants qui
permettent de limiter l'influence de ces variables confondantes sans quoi des erreurs
d’interprétation des résultats peuvent survenir (Gonzélez et al, 2006).

Plusieurs études ont également démontré 1’influence des caractéristiques biologiques sur
les réponses des animaux dans le cadre de contaminations aux ETMs. Ainsi, les indices de

condition corporelle et somatiques, peuvent €tre influencés par 1’age et le sexe des individus
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notamment a cause de certaines allométries de développement (Nunes et al, 2001; Peig et
Green, 2009, 2010). De méme, Jacoby et al (2002) et Kohn et Clifford (2002) ont montré que
les lésions histologiques étaient plus développées avec 1’age chez différentes especes de
rongeurs. Enfin, les parametres hématologiques varient avec les facteurs biotiques tels que
I’age, le sexe ou le patrimoine génétique (Biser et al, 2004 ; Miller, 1996). Au méme titre que
pour la bioaccumulation, I’influence des caractéristiques biologiques sur les biomarqueurs

d’effets doit donc €tre prise en compte afin d’éviter des interprétations erronées.
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5 Objectifs de la these

En intégrant cette étude dans un contexte d’écologie du stress, I’objectif général de cette
these est d’évaluer 1’exposition et les effets des ETMs et du parasitisme sur le mulot sylvestre
et de contribuer au développement de marqueurs non létaux d’exposition et d’effets toxiques.
A travers I'utilisation d’effectifs importants d’animaux (mulots sylvestres) prélevés in situ,
sur plusieurs sites, ce projet a également pour objectif de prendre en compte I’influence des
caractéristiques individuelles (age et sexe) et des caractéristiques paysageres pouvant faire
varier les réponses observées. D’un point de vue opérationnel, les études menées au cours de

la theése ont été réparties en quatre objectifs (Figure I.11).

L’objectif 1 de la these propose d’utiliser les indices de condition corporelle (marqueur
non létal) et les indices somatiques, dans un contexte écotoxicologique, en tant que marqueurs
d’effets des ETMs (Figure 1.11). Pour ce faire, les indices ont été reliés aux concentrations en
Cd et Pb mesurées dans les organes cibles (foie et reins) et dans 1’environnement (sols). A la
différence d’études précédentes, réalisées avec des effectifs faibles et qui ont montré des
résultats contrastés, dans ce projet, 560 mulots récoltés sur 30 sites de capture différents, ont
été analysés, permettant de prendre en compte I’effet du paysage qui peut impacter le statut
nutritionnel. Comme les caractéristiques individuelles (age et sexe) peuvent influencer ces
indices, ils ont été calculés selon une méthode récemment proposée (SMA, standard major
axis regression), cens€e limiter l’effet 1ié aux allométries de développement et au
dimorphisme sexuel sur les indices. Cet objectif a été concrétisé par un article publié dans la

revue PLoS ONE.

L’objectif 2 est de savoir s’il est possible d’utiliser les poils des animaux en tant que
marqueurs non létaux d’exposition (Figure 1.11). Méme si les poils ont déja été proposés
comme un tissu alternatif permettant de mesurer le transfert des ETMs, trés peu d’études ont
été réalisées chez les micromammiferes. De plus, aucune étude n’a pu vérifier la répétabilité
des résultats sur des animaux appartenant a la méme espece mais provenant de populations
différentes. Afin de répondre a cet objectif, les concentrations en ETMs présentes dans les
poils des mulots ont été corrélées aux concentrations dans les organes cibles (foie et reins) et
dans I’environnement (sols). Comme les relations entre concentrations en ETMs dans les poils
et dans les organes cibles ou dans les sols peuvent varier au cours du temps (mues,

changement de régime alimentaire, etc.), 321 mulots ont été capturés au cours de deux
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sessions de capture, I’une ayant eu lieu a I’automne 2010 et 1’autre au printemps 2011. Ce

chapitre est composé d’un article soumis a Ecotoxicology and Environmental Safety.

L’objectif 3 est d’étudier les effets des ETMs sur la santé des mulots a travers deux
marqueurs d’effets (Figure 1.11). A notre connaissance, aucune information concernant les
altérations structurelles causées par une exposition chronique au Cd et au Pb sur le mulot n’est
disponible dans la littérature. Donc, dans une premiere partie, des observations histologiques
ont été réalisées sur des coupes de foie et de reins des mulots (Partie 1). Les altérations
structurelles recherchées ont été décrites comme spécifiques de certaines atteintes causées par
les ETMs et permettent une observation précise des effets néfastes induits. Cependant, ces
analyses nécessitent le sacrifice des individus étudiés. Dans une seconde partie, afin de
développer des marqueurs d’effets non létaux et peu intrusifs, I’'impact des ETMs (présents
dans I’environnement et dans les organes cibles) sur certains parametres hématologiques
(hématocrite, taux de leucocytes, taux d’érythrocytes granulés) a également été étudié (Partie
2). En parallele de ces deux marqueurs, les teneurs en ETMs ont été comparées a des seuils
toxiques de référence afin d’estimer la proportion d’individus présentant des risques accrus de
développer des pathologies a cause des concentrations en Cd et Pb dans les organes. Ce
chapitre est composé de deux articles, I’un publié dans Science of the Total Environment et

I’autre en préparation.

L’objectif 4 s’inscrit dans le développement des approches multi-stress et cherche a
étudier les potentielles interactions entre les concentrations en ETMs et les prévalences
parasitaires chez les mulots (Figure I1.11). Des travaux ont déja été réalisés sur les
écosystemes aquatiques mais il y a un manque d’information concernant les écosystemes
terrestres. De plus, les résultats de ces études sont contrastés et difficilement transposables.
Afin de répondre a cet objectif, un diagnostic parasitaire, comprenant des bactéries transmises
par les tiques et des protozoaires (transmission directe), en partie responsables de zoonoses, a
été réalisé. Les prévalences et la richesse parasitaire ont été reliées aux concentrations en
ETMs dans les organes cibles (foie et reins) et environnementales. Afin d’intégrer certaines
métriques paysageres (diversité, composition, structure) pouvant moduler I’accumulation des
ETMs et les prévalences parasitaires, les individus ont été prélevés sur 7 sites de captures

différents. Ce chapitre est constitué d’un article en préparation.
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Figure I.11 Schéma général des objectifs de la présente these.
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1 Site d’étude

1.1 Contexte socio-économique du bassin industriel du Nord Pas-de-Calais

Le Nord Pas-de-Calais se classe aujourd’hui comme la troisieme région économique
frangaise et elle a toujours été un moteur économique (CCI-NPdC). Apres la révolution
industrielle, son activité, basée sur 1’exploitation du charbon, de I’acier, et du textile, a permis
a cette région de se placer au premier rang national dans ces trois secteurs. L'industrialisation
a notamment été rendue possible grace a 1'abondance des ressources naturelles, des matieres
premicres et a une main d’ceuvre importante. Pendant sa « grande période », le secteur de
I’industrie du Nord Pas-de-Calais était composé de 1300 entreprises et de 39000 salariés
(CCI-NPdC). Cependant, depuis la fin des 30 Glorieuses et de I’¢re industrielle, la
désindustrialisation a 1’échelle francaise s’est en effet traduite par des problemes tres
importants a 1’échelle régionale. A partir de la fin des années 70, les premieres mines,
houilleres et aciéries commencerent a cesser leurs activités. Ce phénomene s’est amplifié

eme

jusqu’a la fin du XX siecle. Depuis quelques années, les politiques locales du Nord Pas-de-
Calais tentent d’effacer les cicatrices profondes de I'industrialisation mais ces traces
persistent, entre autres par la présence de terrils et d’anciens sites industriels plus ou moins

fortement contaminés.

1.2 Contexte environnemental

C’est dans le cadre de la désindustrialisation qu’en 2004 Metaleurop Nord, I'une des
dernieres fonderies de la région, ferma définitivement. Située a Noyelles-Godault (50°25°42
N 3°00°55 E), a proximité de Douai, cette fonderie était spécialisée dans la production, la
transformation et la valorisation des métaux non ferreux : plomb et zinc. Le site de
Metaleurop Nord en activité pendant plus d’un siecle (1895-2003) appartenait a la filiale
frangaise du groupe Metaleurop SA (aujourd’hui renommée Recyclex).

En 2001, cette usine employait plus de 900 salariés et avait une production annuelle de
115 000 tonnes de Pb, de 87 000 tonnes de Zn et de 150 000 tonnes de scories (déchets
solides provenant des opérations de traitement des minerais métalliferes). En 2002, malgré
d'importantes améliorations techniques au cours des années 1970, les rejets atmosphériques
annuels autour de la fonderie étaient encore de 16,9 tonnes de Pb, 31,6 tonnes de Zn et 950 kg
de Cd (Douay et al, 2009; DRIRE, 2003). La contamination des sols induite par Metaleurop

s’étend sur une large zone de plusieurs dizaines de kilometres carrés, partagée entre des zones
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urbaines a forte densité de population (moyenne estimée de 458 habitants par km? autour du
site de Metaleurop Nord), des surfaces agricoles et des zones forestieres (Douay et al, 2009).
Depuis la fermeture des principales usines de la région Nord Pas-de-Calais, les mesures de
concentrations en ETMs dans 1’air indiquent une nette diminution des métaux toxiques rejetés
ces dernieres années (Rapport DREAL). Les concentrations en ETMs dans D'air sont
aujourd’hui proches de la moyenne francaise et sont en dessous des réglementations imposées
par l'union européenne (Bilan Atmo, 2008). Aujourd’hui, malgré 1’arrét des rejets
atmosphériques en ETMs depuis la fermeture du site de Metaleurop Nord en 2004, la

contamination des sols en ETMs aux alentours de 1’ancien site reste tres €levée.

1.3 Contamination du site d’étude

Les résultats des analyses de sols indiquent que I’activité industrielle liée a Metaleurop
Nord, par le rejet de poussieres dans ’air pendant plus d’un siecle, a provoqué une forte
pollution des sols (Douay et al, 2008, 2009 ; Sterckeman et al, 2002). Les valeurs observées
se situent largement au dessus des médianes de fonds pédogéochimiques mesurées pour le
Nord-Pas-de-Calais (tout type de sols confondus) de 0,40 [0,03 — 1,39] ug/g MS de sol pour
le Cd et de 29,7 [13,4 - 198,1] ug/g MS de sol pour le Pb (Sterckeman et al, 2007). Certaines
teneurs mesurées sont considérées comme extrémes et font du site de Metaleurop Nord 'un
des plus pollués en Cd, Pb et Zn en Europe. En effet, la concentration médiane en cadmium
sur I’ensemble du site est de 4,8ug/g et cette concentration atteint jusqu’a 2402 pg/g dans un
prélevement. Il en est de méme pour le plomb (médiane de 280 pg/g et concentration
maximale de 41 960 pg/g) et pour le zinc (médiane de 434ug/g et concentration maximale de
38 760 ug/g). Les concentrations de ces ETMs diminuent avec 1’éloignement a 1’ancien site
de I'usine et en fonction des vents dominants (Fritsch et al, 2010a). Cependant, les modes
d’occupation des sols et les dominances paysageres influencent également les concentrations
en ETMs dans les sols (des Ligneris et al, 1999; Fritsch, 2010; Fritsch et al, 2010a). Aux
alentours de I’ancienne fonderie de Metaleurop Nord, les concentrations dans les horizons
supérieurs de parcelles agricoles atteignent respectivement 21, 1 132 et 1 378 ug/g MS de sol
en Cd, Pb et Zn (Douay et al, 2009). Dans les zones enherbées, ces concentrations atteignent
67, 4 890 et 2 685 ug/g MS de sol (Douay et al, 2009). Enfin, dans les zones urbaines, les
résultats indiquent des concentrations de 31, 3 711 et 5 830 ug/g MS de sol (Douay et al,
2009). Les différences de concentrations en fonction des types d’occupation des sols sont,

entre autres, dues aux différences d’interception des ETMs et donc de leur déposition (Fritsch
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et al, 2010a), du pH du sol, de I’activité biologique ou de la composition de la couche organo-
minérale (Douay et al, 2009).

Préalablement a la these, dans le cadre du programme STARTT, réalisé au laboratoire
Chrono-Environnement de 2006 a 2009, les caractéristiques pédologiques et les teneurs en
ETMs dans les sols de milieux ligneux (forét, bois, haies, parcs urbains, etc) ont été
déterminés. Pour ce faire, pour chacune des 160 mailles, quinze points de prélevements de
sols (constituant un échantillon composite) ont été réalisés a la tariere sur 10 habitats ligneux.
La couche organo-minérale de sol (0-25 cm) a été prélevée de fagon systématique sans tenir
compte de I’organisation pédologique. Apres leur prélevement, les échantillons de sol ont été
séchés a D’air libre puis conservés a une température inférieure a 40°C. Ils ont été
homogénéisés, broyés manuellement, et tamisés a 2 mm. Les caractéristiques physico-
chimiques des sols ont alors été mesurées (granulométrie, pH eau, capacité d'échange
cationique, teneurs en matiere organique, en calcaire total). Une partie du broyat a été tamisée
jusqu’a 315 um puis ré-homogénéisée (Douay et al, 2001a). Sur ce broyat, la teneur totale en
ETMs (Cd, Pb et Zn) a été déterminée (analyses réalisées par le Laboratoire d’Analyse des
Sols de I'INRA d’Arras). Une interpolation spatiale des concentrations en ETMs dans les sols
(krigeage) a permis d’obtenir des courbes d’iso-concentrations pour le Cd et le Pb sur

I’ensemble du site étudié (Fritsch 2010). Les cartes ci-dessous présentent les concentrations

en Cd et en Pb sur le site aux alentours de 1’ancienne fonderie Metaleurop (Figure I1.1).

Sampling
Metaleurop smeiter
Study area (8 X 5km)
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[Cd] in soil

[Pb] in soil

e <100

[]1-2 ] 100-200
p B :-s N [ 200-500
A ;o A I 500 - 1000

— —

0 500 1000 0 500 1000
) Meters ) Meters

Figure I1.1 Cartographie des contaminations des sols autour de I’ancien site industriel de Metaleurop Nord.
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1.4  Stratégie d’échantillonnage du site d’étude

Le site d’étude retenu pour le présent projet est localisé autour de 1’ancien site industriel
de Metaleurop Nord. La zone d’étude s’étend sur une superficie de 40 km? (5 x 8 km) dont
Porientation a été déterminée seclon les vents dominants (Sud-ouest/Nord-est). La zone
d’étude a été subdivisée en 160 sites de capture numérotés (de 20 a 197), appelés « mailles »,

d’une dimension de 500 par 500 metres de c6té (Figure 11.2).

ol

Sampling

[ Metateurop smeiter
‘ [ stugy area (8 x 5km)
Joid

Residential area & industrial facility
Ploughed field
Short grass

@ 500 1000 :
) Meters
199

- Forest, copse & hedgerow
River & pond

Figure I1.2 Subdivision de la zone d’étude en maille

Tall grass & shrub

Dans le cadre du programme STARTT et afin de répondre a certains objectifs de la these,
une maille témoin (TE2) de 500 metres de c6té, servant de référence, a également été
échantillonnée lors de certaines sessions de capture (Figure I1.3). Cette maille devait remplir
plusieurs conditions : présenter des concentrations faibles par rapport aux mailles situées aux
alentours de Metaleurop, étre proche du site d’étude et étre principalement composée de
milieux boisés. La maille sélectionnée se situe a environ 10 km au nord-est de 1’ancienne
fonderie et présente des concentrations médianes en Cd, Pb et Zn du méme ordre de grandeur

que les mailles les plus faiblement contaminées du site d’étude : [Cd]mediane = 1,5 ng/g MS de
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sol, [Pblmedgiane = 105 pg/g MS de sol [Zn]medgiane = 168 pg/g MS de sol. Elle est

majoritairement composée de foréts naturelles (Figure 11.3).

Sampling 36
FZ7) metateurop smetter
[ stugy srea (8 x 5 km)

Jois

Figure I1.3 Emplacement de la maille témoin par rapport au site d’étude et photo aérienne.

1.5  Analyse paysagere du site d’étude

Le type d’occupation des sols du site d’étude a été défini a I’aide du logiciel Corine Land
Cover et de photos aériennes (Tableau II.1, Fritsch, 2010). Sur la base de cette carte
d’occupation des sols, une classification ascendante hiérarchique a permis de déterminer une
typologie de dominante paysagere caractéristique de chaque maille (Figure IL.4, Fritsch,
2010). Sept types paysagers principaux ont été identifiés et retenus sur le site d’étude: des
zones urbaines, des zones arbustives/de haies, des zones urbaines/agricoles mixtes, des zones
agricoles, des foréts, des zones mixtes foréts/prairies, et l'ancienne fonderie (Figure I1.4).
Seules les mailles comprenant les quatre types de paysages les plus représentés sur la zone

d’étude (zones agricoles, urbaines, forestieres et de friches) ont été étudiées dans cette these.
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Tableau II.1 Classes d’occupation des sols et regroupement par catégorie d’occupation des sols autour du site de

Metaleurop Nord.

Regroupement par type

Classes d'occupation du sol d’occupation du sol

Tissu urbain discontinu
Zones industrielles et commerciales
Réseaux routier et ferroviaire et espaces associés

Extraction de matériaux
Décharges Urbain
Chantiers

Espaces verts urbains
Equipements sportifs et de loisirs

Metaleurop ancienne fonderie

Terres arables hors périmetres d'irrigation
Prairies

Systémes culturaux et parcellaires complexes Agricole

Surfaces essentiellement agricoles, interrompues par des espaces
naturels importants

Bosquets .
. Bosquets et haies
Haies

Marais intérieurs
Cours et voies d'eau Eau

Plans d'eau
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I’ancienne

de

tour

Figure I1.4 Définition des dominantes paysageres pour chaque maille située au

Metaleurop Nord.
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2 Sessions d’échantillonnages

La these s’articule autour de 3 sessions d’échantillonnages de micromammiferes ayant eu
lieu en automne 2006, en automne 2010 et au printemps 2011 sur différentes mailles du site
d’étude aux alentours de Metaleurop. Dans le cadre de la these, j’ai co-organisé et participé
aux sessions d’échantillonnage de 2010 et 2011. L'échantillonnage des rongeurs a toujours été
effectué sur des zones ligneuses (foréts, plantations, haies...) proches des points de
prélevement de sols dans lesquels les concentrations avaient préalablement été mesurées dans

les horizons supérieurs.

2.1 Session d’échantillonnage d’automne 2006

Afin de répondre au premier objectif de la theése, au cours de 1'automne 2006, les mulots
ont été piégés dans 30 mailles sélectionnées parmi les 160 de la grille afin d’obtenir, lorsque
c’était possible, plusieurs réplicas par niveau de pollution et par type de dominante paysagere
(Tableau II.2, Figure IL.5). Les mailles ont été réparties en 3 niveaux de contamination : “peu
contaminées” (médiane [Cd] <5 pg/g mat. seche (MS) de sol et médiane [Pb] < 300 ug/g MS
de sol), “modérément contaminées” (5 < médiane [Cd] < 10 pug/g MS de sol et/ou 300 <
médiane [Pb] < 600 ug/g MS de sol), et “tres contaminées” (médiane [Cd] > 10 ug/g MS de
sol ou médiane [Pb] > 600 MS ug/g de sol) (Tableau II.2). Elles ont également été réparties
selon 4 types de dominantes paysageres : agricoles, urbaines, forestieres et friches (Tableau
I1.2). Dans chaque maille échantillonnée, 10 lignes de 10 pieges, de type « tapette a souris »
appatés et espacés chacun de 3 metres, ont été disposées. Comme dans 3 mailles, les zones
forestieres étaient insuffisantes pour placer 10 lignes de pieges, le nombre de lignes a été
réduit a 6-7 sur ces mailles. Les 290 lignes de pieges ont été vérifiées chaque matin pendant
trois jours consécutifs et les picges ont été ré-armés ou ré-appatés si nécessaire. L'effort

d'échantillonnage en équivalent nuits-pieges disposés est détaillé dans le Tableau II.2.
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Tableau II.2 Nombre de nuit-pieges, niveaux de contamination, nombre de mailles échantillonnées et

contaminations médianes en Cd et Pb (ug/g MS de sol) par type de dominante paysageére.

Domlna\nte Agricole Friches Urbaine Forestiere
paysagere
Nuit-pidges 2900 580 2610 2610
Niveau de
o + 4+ +
contamination
Nombre de 3 4 5 0 0 2 1 2 3 6 2 2
mailles
[Cd]mediane 37 53 13,8 541 39 48 163 1,5 83 101
[Pb]mediane 189 337 710 1851 259 313 1392 179 548 416
Sampling a2 ‘ p:':aieuron smelter A
22 il : [ somses e
Dsammmgm»afes

Sampling

Metaleurop smelter

[ Study area (8 X 5 km)

I:I Sampling squares.

0 500 1000
- Meters

Residential area & industrial facility
Ploughed field

Short grass

Tall grass & shrub

I Forest copse & hedgerow

River & pond

[Pb] in soil
<100
] 100-200
[ 200- 500
I sc0 - 1000
—

0 500 1000
— Meters

Sampling
FZ72 wetateurop smetter
[ study area 8 X 5 km)

:l Sampling squares

A

0 500 1000
- Meters

Landscape type
Bl uran area
I shrublang

Mixed urban + agricultural
Agricultural land

Il Vvoodiand

Mixed woodland + grassiand

[Cd] in soil
[

-2
-5
| ERU
| B

Figure I1.5 Répartition des mailles sélectionnées pour la session 2006 ainsi que leur dominante paysagere et la

contamination des sols en Cd et Pb.
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2.2 Session d’échantillonnage d’automne 2010

Afin de répondre aux second et quatriecme objectifs de la these, une seconde session de
capture a été réalisée du 12 septembre au 3 octobre 2010. Les échantillonnages de
micromammiferes ont été réalisés le long de 2 gradients répartis sur le secteur de Metaleurop :
un gradient offrant une diversité de paysages a niveau de contamination constant et un
gradient de contamination ayant des dominantes paysageres identiques. Afin d’observer
indépendamment les effets liés au gradient de pollution et a celui du paysage, une sélection de
7 mailles parmi les 160 de la grille a donc été réalisée (Tableau II.3). Quatre mailles ayant le
méme type paysager (forestier) ont été choisies le long du gradient de contamination : une
maille témoin (TE2), faiblement polluée (103), moyennement polluée (117) et fortement
contaminée (97). L’influence du paysage a été prise en compte par la sélection de trois
mailles, a niveau de contamination similaire, mais de types paysagers différents : une maille
forestiere (171), urbaine (113) et agricole (43) (Figure II.6, Tableau II.3). Au cours de cette

N

session, les individus ont été capturés de maniere létale a 1’aide de « tapettes a souris »
disposés similairement a ceux de la session de 2006. Le Tableau IL.3 récapitule les
concentrations médianes dans les horizons supérieurs de sol ainsi que les équivalents nuit-

pieges disposés lors de la session de capture de I’automne 2010.

Tableau I1.3 Dominante paysageére, niveaux de contamination, nombre de nuit-pieges et contaminations médianes

en Cd, Pb et Zn (ug/g MS de sol) pour chacune des mailles échantillonnées.

Gradient de pollution Gradient paysager
Maille TE2 103 117 97 171 113 43
Dominante
Forestier Forestier Forestier Forestier Forestier Urbain Agricole
paysagere
Niveau de
0 + ++ +++ ++ ++ ++
contamination
Nuit-pieges 296 300 299 300 268 480 295
[Cd]médiane 1,5 4,3 9,1 48 7,5 11,5 15,2
[Pb]mediane 105 267 512 1295 584 679 323
[Zn] mediane 168 352 556 1874 1362 1000 512
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Figure I1.6 Répartition des mailles sélectionnées pour la session 2010 ainsi que leur dominante paysagere et la

contamination des sols en Cd.

2.3 Session d’échantillonnage du printemps 2011

Afin de répondre aux second et troisieme objectifs, une troisieme session de terrain s’est
déroulée du 3 au 15 avril 2011. Les mulots ont été capturés le long du gradient de
contamination sur 4 mailles (identiques a celles échantillonnées au cours de la session 2010) ;
maille témoin (TE2), faiblement polluée (103), moyennement polluée (117) et fortement
polluée (97) (Figure 11.7). Afin de ne capturer que I’espece nécessaire a cette étude, des pieges
type INRA (non létaux) ont été utilisés en substitution aux tapettes a souris (Figure IL.8). Ces
picges sont constitués d’une cage a I’arricre de laquelle est situé un « dortoir » avec de la
nourriture et du foin permettant de maintenir les animaux vivants au moins une nuit. Les
animaux n’appartenant pas a I’espece A. sylvaticus ont été relachés. Le Tableau I1.4 récapitule

les équivalents nuit-pieges disposés lors de la session de capture de printemps 2011.
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Tableau I1.4 Niveaux de contamination et effort d’échantillonnage pour les mailles échantillonnées lors de la

session de capture 2011.
Maille TE2 103 117 097
Niveau de
0 + ++ +++
contamination
Nuit-pieges 599 360 199 278
Sampling Sampling
Metaleurop smelter Metaleurop smelter
[ study area (8 X 5 km) [ stuay area & X 5 km)
B Sampling squares. D Sampling squares

[Cd] in soil

] <1

I ]1-2

[Pb] in soil
<100

[ 100- 200 —]
N [ 200- 500 N 2.5
A I sco- 1000 A [ EREN
| ERE | EBEH
0 500 1000
- Meters

0 500 1000
— Me

ters

Figure I1.7 Répartition des mailles sélectionnées pour la session 2011 le long du gradient de contamination.

Figure I1.8 Piége de type « INRA » avec dortoir.
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3

Résultats de capture et prélevement des échantillons

Au cours des trois sessions d’échantillonnages, respectivement 560, 237 et 78 mulots ont

été utilisés au cours des différentes analyses incluses dans la présente these (Tableau IL.5). Le

Tableau I1.5 récapitule également I’ensemble des observations et prélevements réalisés sur les

mulots analysés. Pour chacune des sessions, les parametres mesurés et les organes prélevés

sont répertoriés sur des fiches de dissection (Figure I1.9).

Tableau IL.5 Récapitulatif du nombre d’animaux capturés, analysés et des différentes observations et

prélevements réalisés dans le cadre de la these

Session 2006

Session 2010

Session 2011

Captures

n rongeurs capturés

1346

576

84

n mulots analysés

Observations

Parametres morphométriques

Longueur patte

Longueur corps

Masse corps

Parametres individuels

Détermination du sexe

Statut reproductif

Pesée et mesure L x 1 testicules

Mesure diametre utérus

Comptage cicatrices placentaires

Prélevements

Parametres individuels

Age (cristallins)

Embryon

Dosage des ETMs

Foie

Reins

Poils

560

Analyses histologiques

Foie

237

Reins

Testicules

Analyses hématologiques

Sang

Parasitologie

Cerveau

Muscle (patte avant)

Coeur

Bouillie intestinale

Autres analyses

Rate

Oreille gauche

Tube digestif

Graisse sous-cutanée

Crane et mandibule

Feces

78
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Session Metaleurop Printemps 2011

Exp. Names : Time : Experiment duration : Date : Sheet N°
al Observations
Identification Observable sexual parameters Body condition External Parasitism
Individu name Code labo Species Sex Suckling (0 or 1) Body weight {g) Head + body length {(snout to anus) Yes No
F M Number :
pling al Observations
Blood (gty) Ear Hair Faeces Cristallines Organs weight (g) Internal Parasitism
Liver Spleen Kidneys [ Digestive fract SUBLURGEDUS Wivle Yes Mo
P e i adipose tissue thigh
al para MNumber ;
dterus diam./ Placenta scars Organs Sampling
embryos (1 mm if no emb.}
Histology Bacteriology Metal load
X . X LM : left Kidney, 2/3 parts of liver lobs, left testis, Brain, Muscle (left fronfleg) & Hearl Right kidney, part of liver
Testicule length x width Seminal vesicle weight () (half) spleen, TEM : 1 liver loh part (0,5-1mm
thickness), if possible lower part of the right kidney
L x
R % Observations -
Weight (g)

Blood Para

Head sampling :

Hématocrite (%)

Hemoglobine (g/di) :

Réalisation du frotiis sanguin ;

Figure I1.9 Exemple de fiche de dissection utilisée pour la session 2011.

L’ensemble des protocoles utilisés et la description des différentes analyses effectuées sont décrits dans les sections "Matériels et Méthodes"

de chacun des chapitres concernés.
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Chapitre 1: Can body condition and
somatic indices be used to evaluate
metal-induced stress in wild small

mammals?

Ce chapitre a fait I’objet d’une publication dans la revue PLOS ONE.
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Can Body Condition and Somatic Indices be Used to
Evaluate Metal-Induced Stress in Wild Small Mammals?

Nicolas Téte'*, Clémentine Fritsch', Eve Afonse', Michaél Coeurdassiet’, Jean-Claude Lambert",
Patrick Giraudoux'?, Renaud Scheifler’
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Abstract

Wildlife is exposed to natural (e.g., food availability and quality, parasitism) and anthropogenic stressors (e.g, habitat
fragmentation, toxicants). Individual variables (e.q, age, gender) affect behaviour and physiology of animals. Together,
these parameters can create both great inter-individual variations in health indicators and interpretation difficulties. We
investigated the relevance of body condition and somatic indices (liver, kidneys) as indicators of health status in wood mice
(Apodemus sylvaticus, n=560) captured along a metal pollution gradient in four landscape types (30 sampling squares 500-
m sided). The indices were calculated using a recently proposed standard major axis regression instead of an ordinary least
sguare regression. After considering age and gender for the body condition index, no landscape type influence was
detected in the indices. However, important index variability was cbserved between sampling squares; this effect was
included az a random effect in linear models. Afterintegrating all individual and environmental variables that may affect the
indices, cadmium (Cd) concentrations in both the liver and kidneys were negatively related to body condition and liver
indices enly for individuals from highly contaminated sites. Lead in the liver was negatively related 1o the liver index, and Cd
in kidneys was positively linked to the kidney index, potentially suggesting metal-induced stress. However, interpretation of
these indices as a wildlife ecotoxicology tool should be performed with caution due to the sensitivity of potentially
confounding variables (e.q., individual factors and environmental parameters).
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Can body condition and somatic indices be used to evaluate

metal-induced stress in wild small mammals?

Nicolas Téte, Clémentine Fritsch, Eve Afonso, Michaél Coeurdassier, Jean-Claude

Lambert, Patrick Giraudoux, Renaud Scheifler

Abstract

Wildlife is exposed to natural (e.g., food availability and quality, parasitism) and
anthropogenic stressors (e.g., habitat fragmentation, toxicants). Individual variables (e.g., age,
gender) affect behaviour and physiology of animals. Together, these parameters can create
both great inter-individual variations in health indicators and interpretation difficulties. We
investigated the relevance of body condition and somatic indices (liver, kidneys) as indicators
of health status in wood mice (Apodemus sylvaticus, n = 560) captured along a metal pollution
gradient in four landscape types (30 sampling squares 500-m sided). The indices were
calculated using a recently proposed standard major axis regression instead of an ordinary
least square regression. After considering age and gender for the body condition index, no
landscape type influence was detected in the indices. However, important index variability
was observed between sampling squares; this effect was included as a random effect in linear
models. After integrating all individual and environmental variables that may affect the
indices, cadmium (Cd) concentrations in both the liver and kidneys were negatively related to
body condition and liver indices only for individuals from highly contaminated sites. Lead in
the liver was negatively related to the liver index, and Cd in kidneys was positively linked to
the kidney index, potentially suggesting metal-induced stress. However, interpretation of
these indices as a wildlife ecotoxicology tool should be performed with caution due to the
sensitivity of potentially confounding variables (e.g., individual factors and environmental

parameters).
Keywords:

Scaled mass index; wildlife; toxic effects; landscape ecotoxicology; stress ecology;

Apodemus sylvaticus.
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1 Introduction

A wide range of morphological, biochemical, and physiological metrics have been
developed as health indices [1]. Body condition is commonly defined as a measure of the
energetic or nutritional state of an animal [2,3]. Calculations and interpretation of body
condition indices (BCI), which are often based on the relationship between body mass and
length measurements, are highly debated, and BCI have been found to correlate with fitness
parameters related to reproduction and survival in mammals and other taxa [4]. Individual
quality, defined as an estimate of individual fitness, has been estimated by using somatic
indices, i.e., the relative size of internal organs [5]. For instance, liver size and pancreas size
have been shown to correspond to low quality foraging in herbivorous mammals [5].

Among the numerous markers developed to assess deleterious effects of trace metals
(TMs) in wild small mammals, body condition and somatic indices have sometimes been
used, with inconsistent results. For instance, Sanchez-Chardi et al. [6] observed that the body
condition index and the relative liver weight (i.e., tissue weight divided by body weight)
tended to decrease in adult wood mice, Apodemus sylvaticus, from a landfill site, while the
relative kidney weight increased [6]. In the same site, no difference of morphological
parameters (both body condition and somatic indices) was found in the greater white-toothed
shrew, Crocidura russula [7]. Nunes et al. [8] found that body length was higher in Mus
spretus mice from a reference site compared to mice inhabiting a metal-contaminated area.
Body weight and BCI were influenced by both gender and reproductive activity, but not by
the level of pollution. However, kidney and spleen relative weights were larger in the
reference site [8].

These various studies may have suffered from several limitations that potentially explain
these discrepancies. First, the sample sizes were relatively low (52 < n individuals < 147)
considering that multiple variables (gender, age, site, etc.) may impact BCI and somatic
indices. Moreover, the calculations of BCI and somatic indices did not consider the variation
in the relationship between mass and length as body size changes and growth occurs
(allometry), which was recently noted as a potentially misleading bias [9,10]. In these studies
[9,10], the authors proposed a new index calculation using a standard major axis (SMA)
regression instead of the commonly used ordinary least square regression. Scaled mass index
(SMI, defined as body condition index calculated following the SMA procedure) was shown
to be a better indicator of the relative size of energy reserves and other body components

compared with ordinary least square residuals [9,10]. Finally, in the comparison of individuals
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from only one contaminated versus one reference area, site characteristics and confounding
variables such as variations in resources availability and habitat or landscape features might
influence the relationship between BCl/somatic indices and contamination, even though most
contaminated and control study sites were selected for similar vegetation and climate
conditions.

In this context, the aim of this work was to study the relationships between scaled mass
index and somatic indices and concentrations of TMs in the tissues of wood mice from 30
sampling sites surrounding a large-scale smelter-impacted area in Metaleurop Nord, northern
France. A large sampling effort was needed to simultaneously study the influence of several
variables in a sufficient sample size. These variables include individual characteristics (age
and gender) as well as metal concentrations in the soil and in two organs: the liver and
kidneys. Landscape type has been shown to influence small mammal population dynamics
and community composition, structure and dynamics [11-15]; thus, this variable was included

in the models to test the potential modulation of body condition or somatic indices.
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2 Materials and methods

2.1 Study site

Fieldwork was conducted around the former lead (Pb) and zinc (Zn) Metaleurop Nord
smelter (Noyelles-Godault, Nord-Pas-de-Calais, northern France, 50°25°42 N 3°00’55 E).
The study area, spanning 40 km? (Figure II.1) around the former smelter, was divided into
160 squares of 500x500 m that constituted our sampling units. Smelting activity for more than
100 years has caused dramatic pollution in this area by three main TMs: cadmium (Cd), Pb,
and Zn [11,16]. To evaluate the concentration of TMs in the soil (0-25 cm depth), a composite
soil sample (15 points in homogeneous woody patch) was taken in one to ten woody patches
(for instance, hedgerows, tree plantations, copses, or woodlots) in each square during the
autumn of 2006. Soil metal levels in the soil site ranged from 0.1 to 2,402 ug/g of dry matter
(DM) for Cd, from 16 to 41,960 pug/g DM for Pb, and from 44 to 38,760 ug/g DM for Zn
[11]. Three levels of soil contamination, defined as “light” (median [Cd] < 5 pug/g DM soil
and median [Pb] < 300 pg/g DM soil), “moderate” (5 < median [Cd] < 10 pg/g DM soil
and/or 300 < median [Pb] < 600 ug/g DM soil), and “high” (median [Cd] > 10 ug/g DM soil
or median [Pb] > 600 DM ug/g soil), were allocated to each square. For graphical
representation (Figure II1.2a to d), the “highly polluted” class was subdivided into two classes
of contamination, “highly polluted” (10 < [Cd]si > 20 pg/g DM soil) and “extremely
polluted” (20 < [Cd]oi1 > 70 pg/g DM soil).

A land use analysis was performed to determine the landscape composition of each square
[17]. According to their dominant land cover, seven types of landscapes were identified
throughout the area: urban area, shrubland, mixed urban/agricultural land, agricultural land,
woodland, mixed woodland/grassland, and the Metaleurop former smelter (Figure 1). Only
the four landscape types mainly represented in the area (dominated by agricultural land, urban

areas, woodland, and shrubland) were studied here.
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Figure II1.1 Study site localisation, Cd contamination (ug/g DM) in soils and landscape types. Study site located
around the former Metaleurop Nord smelter (Nord-Pas de Calais, France); maps present the landscape types in each
square and the Cd concentrations in the study area soils. Selected squares for wood mice sampling are bolded in both

maps.
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Tableau I11.1 Pollution level, median Cd and Pb soil concentrations (ug/g DM), and the number of sampling squares for each landscape type studied.

Landscape type

Agricultural lands Shrublands

Urban areas

Pollution level
Number of
sampling squares
Median [Cd]soi

(ng/g)
Median [Pb]si (

Hg/g)

bt + ++ 4t

1 2 3

54.1 3.9 4.8 16.3

1851 259 313 1392

Woodlands
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Tableau IIL.2 For each soil contamination level, concentrations of Cd and Pb (minimum, mean, and maximum values, pg/g DM) in the liver and kidneys and number and

percentage (in brackets) of wood mice at risk for metal-induced stress from the surroundings of the former Metaleurop Nord smelter.

Organs Pollel:\jzlon cd (ug/g DM) Pb (1g/g DM) Cc(l:?/rge?l\(;ll;:ls Pl:():;/rgethl\cjll)ds Number (pet:]eezr:;?_gi:():lSZ;ZdSl;/;S:SaIs at risk for
Min Mean Max Min Mean Max Cd Pb

Kidneys + 121 0.33 5.4 68 0.52 34 26 105 25 0 1(0.8%)
++ 178  0.35 5.5 154 0.52 8.1 151 1(0.6%) 16 (9.0%)
+++ 261 0.53 8.8 332 0.52 43.2 1282 4 (1.5%) 63 (24%)
Liver + 122 0.14 2.5 38 0.12 0.72 13 15-140 10 4(3.3%) -0 1(0.8%)
++ 178 0.01 4.1 209 0.12 0.95 14 12 (6.7%) — 1 (0.6%) 2 (1.1%)
+++ 260 0.01 3.7 91 0.12 34 50 24 (9.2%) -0 21 (8.1%)

Individuals are considered at risk for metal-induced stress when TM concentrations were above the thresholds defined by Shore and Douben

[22,23].

71



III. Résultats — Chapitre 1

2.2 Small mammals sampling

During the autumn of 2006, small mammals were trapped in 30 squares selected from
among the 160 squares of the grid to obtain several sampling square replicates for each
pollution level in each landscape type (Figure III.1, Tableau III.1). Sampling was performed
in the woody patches, where soil concentrations have been previously measured. In each
sampling square, 10 lines of 10 3 m-spaced break-back traps were set. In 3 squares, the
available areas of woody patches were insufficient to place 10 trap-lines; thus, the number of
lines was reduced to 6-7 in these squares. The 290 trap-lines were checked every morning for
three consecutive days and re-set/re-baited if needed. The sampling effort consisted of 2900,
580, 2610, and 2610 trap-nights in the ‘agricultural land’, ‘shrubland’, ‘urban’, and
‘woodland’ landscape types (surrounding the woody patches where animals were trapped),
respectively. The percentage of captures, hereafter referred to as ‘“capture success”, was
calculated as the number of individuals trapped per 100 trap-nights. Sampling authorisation
was given by the Direction Régionale de I’Environnement, de I’Aménagement et du Logement
(DREAL) of Nord — Pas-de-Calais. Captured animals were frozen following capture and

stored at -20°C until dissection.

2.3 Animal preparation and morphometric measurements

Animals were thawed, identified to specific levels based on morphometrics and skull and
teeth characteristics [18,19], weighed, measured, dissected, sexed, and aged. The wood
mouse, Apodemus sylvaticus, whose biomass largely dominates the community [20], is the
only species studied in this work. Liver and kidneys were weighed. The age of rodents was
estimated by measuring their crystalline dry weight (following Quéré and Vincent [21]).

Because body length measurement was problematical (heads were cut off prior to
dissection), the left foot length was measured. Measurements were performed from the heel to
the central claw, to the nearest 0.01 mm. However, the body length of small animals is
considered to be a more suitable measure of structural length than foot length and is preferred
for SMI computation [9]. The body length was predicted from the foot length using a linear
model based on wood mice captured during another sampling session (autumn 2010)
conducted in the same study site. Body and foot lengths were measured in 192 individuals
following the exclusion of females showing reproductive traits and of individuals partially
eaten in the traps. Body length was predicted using a linear model including “foot length”,

13

age”, “gender”, and interactions between foot length, age, foot length, and gender as
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independent variables (Pearson 12 = 0.83, p < 0.001). Body lengths of individuals captured in
2006, referred to as “body length” hereafter, were predicted from their foot lengths with the
equation of the model described above.

The entire body (body and head) was weighed (to the nearest 0.01 g); after dissection, the
digestive tract was subtracted prior to the calculation of the indices. Females showing
reproductive traits (pregnancy or lactation) were excluded from the dataset to avoid biases in

weight estimation due to physiology.

2.4 Measure of TM concentrations in tissues

Metal concentrations (Cd, Pb) were measured in the liver and kidneys by furnace atomic
absorption spectrometry (AAS, VARIAN 240Z) and expressed as pg/g dry mass (DM).
Samples were digested with nitric acid (5 mL HNOs;, 65%, Carlo-Erba, analytical quality) in a
drying oven (65°C) during 72 h. After digestion, samples were diluted by adding 20 mL ultra-
pure water (Elga, 18.2 MQ/cm?). Blanks (acid + water) and certified reference materials
(CRM: TORT-2, lobster hepatopancreas, and DOLT-3, dogfish liver, from the National
Research Council Canada) were prepared and analysed with the samples. Duplicates were
performed for each analysis and repeated if the RSD was above 5%. Average CRM recoveries
were calculated at 98 + 28% for Pb and 100 + 17% for Cd. Lead and Cd detection limits in
organs were 0.24 ug/g DM and 0.01 pg/g DM for the liver, and 1.03 pg/g DM and 0.04 pg/g
DM for kidneys, respectively. When a concentration value was under the detection limit, half
of the detection limit value was used for statistical analyses.

The percentage of individuals considered at risk for metal-induced stress was estimated
according to the thresholds proposed by Shore and Douben [22,23] as follows: number of
individuals with Cd or Pb internal concentrations > thresholds x 100) / total number of

individuals (Tableau III.2).

2.5 Indices calculations and statistical analyses

Potential differences in population structure (sex ratio and mean age differences as
estimated by crystalline lens mass) between pollution levels and landscapes were checked
using  tests for the sex ratio and a Fisher test for age.

Relationships between TM concentrations (logl0-transformed) in soils and organs were
studied using a Pearson correlation test after graphically checking the normality of residuals

of linear models and the variance homoscedasticity.
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Body condition and somatic indices were calculated for 653 individuals out of the 859
individuals sampled after the suppression of partially eaten individuals and pregnant or
lactating females [3]. Body condition was estimated using the method proposed by Peig and
Green [9,10] based on a standardised regression axis (SMA) instead of an ordinary least
squares (OLS) regression between individuals. The SMI standardises body mass at a fixed
value of a linear body measurement based on the scaling relationship between mass and
length according to the equation SMI = m,-(Lo/Li)hSMA, where m; and L; are the body mass and
the linear body measurement of an individual i, respectively; bsma is the scaling exponent
estimated by the SMA regression of InM on InL; Ly is an arbitrary value of L (e.g., arithmetic
mean value for the study population); and SMI is the predicted body mass for individual i
when the linear body measure is standardised to Ly [9,10]. For the purpose of homogeneity,
somatic indices were built using an SMA regression. Somatic indices will hereafter be
referred to as the scaled liver index (SLI, for the somatic index of the liver) and the scaled
kidney index (SKI, for the somatic index of kidneys). In this study, the values of bgya were
3.14, 1.40, and 0.45 for SMI, SLI, and SKI, respectively. The bsya value for SMI slightly
varied among sites: 3.50 for individuals from weakly polluted sites, 2.99 for moderately
polluted sites and 3.06 for highly polluted sites; however, those differences were not
significant (p > 0.050). Although Peig and Green [10] suggested using only data from
uncontaminated sites to estimate the bsva for the scaled mass index, the entire population
bsma value was used in the present study because bsva did not differ among sites. In the
literature, the bsva value for SMI lies within the range of 2.5-3.2, which is estimated to be a
guideline to identify reliable estimates of the allometric exponent in mammals [9,10]. The
same authors found a value of 2.71 (95% confidence interval: 2.43-2.99) for 97 wood mice
individuals captured in an unpolluted site in northeastern Spain. The estimated bsyma in both
organs was remarkably constant along the pollution gradient (from 1.31 to 1.40 for SLI, and
from 0.44 to 0.48 for the SKI). No comparable value of ontogenetic allometric exponents for
the liver and kidneys was found in the literature. Correlations between SMI, SLI, and SKI
were studied using a Pearson correlation test.

Linear mixed models were used to analyse the relationship between SMI or somatic
indices and predictor variables. The spatial dependence of body condition and somatic indices
was studied by computing omnidirectional empirical variograms with variographic envelops
obtained by permutation (99 simulations, Monte-Carlo method [24]). None of the variograms
showed a spatial structure, and no significant spatial auto-correlation was detected. Therefore,

spatial correlation structures were not included in further models. Individuals from the same
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sampling square were assumed to be exposed to the same environmental constraints acting on
indices, and the indices were highly variable between sampling squares; therefore, a variable
“sampling square” was included as a random effect in the models. Even though the SMA
regression used to calculate the indices is supposed to consider allometry, age and gender
were still included in the models. Age, gender, landscape, and TM concentrations in organs
and soil were included in the models as fixed predictor variables using the following
procedure: age and gender were first considered in the models as single and second order
interaction terms. The effect of age on indices was tested as a linear relationship to indices
throughout life and as a polynomial function of degree 2 (increasing until adulthood and then
decreasing for oldest ages). Finally, TM concentrations in organs, as well as their second
order interactions with age, gender, landscape, and TM concentrations in soil, were included
in the models. Random and fixed effects were tested with a likelihood ratio test (LRT, p <
0.050). Fixed effects residuals of the final models were graphically checked for normality and
variance homoscedasticity. The likelihood ratio R? [25] was calculated to determine which
part of the index variability was due to fixed effects. The proportion of random effects
variance (hereafter referred to as V?) explained by the sampling square was estimated to
evaluate the individual index variability between sampling squares.

All statistical analyses were performed with R 2.15.1 software with the additional libraries

“Immfit”, “Imodel2”, “nlme”, and “pgirmess” [26].
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3 Results

3.1 Sample size and wood mice population structure

During the field session, 859 wood mice were trapped. Although the global population was
slightly dominated by males (54%), no difference in sex ratios was observed in different
landscape types (% = 4.5, ddl = 3, p = 0.210) or contamination levels (2 =0.25,ddl =2, p =
0.882). The capture success was 9.4% (n = 274), 11.7% (n = 68), 5.6% (n = 147) and 14.2%
(n = 370) in the landscape types of agricultural land, shrubland, urban area, and woodland,
respectively. Capture success differed between landscape types (2 = 109.9, ddl = 3, p <
0.001); fewer wood mice were captured in urban landscapes than in woodland landscapes.
Capture success differed along the soil pollution gradient; success was higher in squares
considered to be highly polluted than in moderately and lightly polluted squares (¥ = 55.1,
ddl =2, p < 0.001). Mean age differences (estimated by crystalline lens mass) were observed
along the contamination gradient (p = 0.009); individuals from the moderately polluted site
had a lower average age than in the other sites. Mean age differed between the four landscape
types (p < 0.001). On average, captured individuals were younger in agricultural and urban

areas than in the two other landscape types.

3.2 Accumulation of TMs in wood mice

Due to technical and time constraints, 560 individuals out of the 859 were randomly
chosen for TM concentration measurements in organs. The concentrations of Cd and Pb
measured in the liver and kidneys showed a high variability along the pollution gradient; the
values ranged from 0.01 to 332 ug/g DM for Cd and from 0.06 to 1,282 ug/g DM for Pb
(Tableau II1.2). Cadmium and Pb concentrations were positively correlated between the liver
and kidneys (respectively, r = 0.77 for Cd, and r = 0.78 for Pb, p < 0.001). Average Cd and Pb
concentrations were 2.4 and 12 times higher, respectively, in kidneys than in the liver. Organ
concentrations of Cd and Pb increased with increasing TM soil concentrations (Icdkidneys =
0.24, p < 0.001; regiiver = 0.14, p = 0.001; rpbiidneys = 0.53, p < 0.001; rppiiver = 0.50, p < 0.001).
The percentage of individuals at risk for metal-induced stress increased along the
contamination gradient (Tableau II1.2) and ranged from O to 3.3% in lightly polluted squares,
0.6 to 9% in moderately polluted squares, and 1.5 to 24% in most polluted squares. The
percentage of individuals at risk for metal-induced adverse effects was largely influenced by

high Pb concentrations in kidneys.
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3.3 Influence of individual and environmental factors on body condition and somatic

indices

The SMI varied negatively with the age of wood mice (0.15 < R%,,. < 0.17, p < 0.001,
Tableau II1.3) and did not have a better fit with a polynomial relationship than with a linear
one (LRT, p = 0.063). SMI for males were slightly higher than for females (mean SMI
adjusted on age: females = - 0.49, males = 0.06; p = 0.035). The SMI decrease with age was
sharper for females than for males (p < 0.001). Landscape type did not influence the SMI (p =
0.066). After considering age, gender, and their second order interaction, the interaction
between TMs in soil and TMs in organs was included in the models. The relationship between
SMI and hepatic Cd concentrations varied depending on soil pollution, and a significant
second order interaction existed between Cd concentrations in the liver and soil
(R casoity;cdiiver; = 0.05, p < 0.050). SMI increased with Cd concentrations in the liver for
animals sampled in lightly and moderately polluted sites ([Cd]sy < 10 pg/g DM) and
decreased for the most polluted sites (mean [Cd]si; > 10 pg/g DM; Figure III.2a, Table 3).
The same pattern was observed for the relationship between SMI and renal Cd concentration
(R2jcdsoit):[cdkidneys) = 0.06, p < 0.050; Figure II1.2b, Tableau 1I1.3); the SMI of specimens from
extremely contaminated sites decreased. Organ Pb concentrations were not related to SMI or
their interaction with Pb soil concentrations. In all selected models, the proportion of random
effects variance explained by the sampling square was large (0.36 to 0.41), showing a high
individual SMI variability between sampling squares.

The SLI was positively related to age (0.04 < R2,. < 0.13, 0.001 < p < 0.002), but no
gender-related differences were detected. The landscape did not significantly influence SLI.
After considering the effect of age, the same pattern described above for SMI was observed
for the SLI. SLI and interactions between Cd liver and Cd soil and between Cd kidneys and
Cd soil were significant (respectively, R cqsoir):[cdiiver) = 0.04, p = 0.004 and R?cgsoil:[cdkidneys =
0.10, p < 0.010; Figure III.2c and 2d, Tableau II1.3). SLI decreased with Pb concentrations in
the liver regardless of Pb concentrations in soil (Figure III.2e, Tableau III.3). Finally, neither
Pb concentration in kidneys nor its interaction with Pb concentration in the soil was related to
SLIL

The SKI was positively influenced by age (0.25 < R2,. < 0.27, p < 0.001), indicating that
older wood mice had heavier relative kidney mass than young ones. None of the tested

predictor variables and second order interactions were related to SKI for Cd concentrations in
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the liver or Pb concentrations in the liver and kidneys. However, SKI increased with Cd
concentrations in kidneys (Figure I11.2f, Tableau III.3).

Landscape types and second order interactions between TM concentrations in organs and
age or gender were not related to the studied indices.

SMI, SLI, and SKI all positively correlated with each other (rsmysp= 0.30, p < 0.001;
rsmyski= 0.30, p < 0.001; rspyski= 0.61, p < 0.001).
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Figure I11.2 Predicted relationships between indices and metal concentrations in organs (ug/g DM). predictions
between indices and TM concentrations are performed on wood mice from the former Metaleurop Nord smelter; (a)
between SMI and [Cd]yyer; (b) between SMI and [Cd]yianeys; (¢) between SLI and [Cdljyer; (d) between SLI and
[Cd]iianeys; (e) between SLI and [Pb];y.; and (f) between SKI and [Cd]yianeys- For all figures, the age of individuals was
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fixed (7 mg of crystalline lens mass, which corresponds to adulthood). For graphical representation, the ‘“highly
polluted” class was subdivided into two classes of contamination, “highly polluted” (10 < [Cd],,; = 20 pg/g DM) and
“extremely polluted” (20 < [Cd],,; = 70 png/g DM) in figures (a) to (d). For figures (a) and (b), predicted relationships
are shown only for males. For figures (a) to (d), relationships between indices and TM concentrations are represented
at different levels of soil contamination (lightly, moderately, highly and extremely polluted). Because interactions
between concentrations in organs and soil were not significant in figures (e) and (f), predicted relationships are drawn

for all contaminations levels.
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Tableau I11.3 Model outputs presenting partial R, z?> and p-values in brackets (F-statistics) for each variable and for the entire model.

. R.g? (fixed V2 (random
TMs variable Age Gender [TM]soi [TM]organ Age:gender [TMIs0i:lTM]organ <LeRffects) effects)
. 0.15 0.01 0.02 0.00 0.05 0.03
SMI- Cd liver (p < 0.001) (p = 0.030) (p = 0.028) (p =0.197) (p < 0.001) (p = 0.005) 0.26 0.38
. 0.15 0.01 0.02 0.02 0.05 0.02
Cd kidneys (p < 0.001) (p = 0.027) (p = 0.005) (p = 0.004) (p < 0.001) (p =0.011) 0.28 0.36
. 0.17 0.02 0.06
Pb liver (0 < 0.001) (0= 0.035) NS NS (0 < 0.001) NS 0.25 0.41
. 0.17 0.02 0.06
Pb kidneys (p < 0.001) (p =0.035) NS NS (p < 0.001) NS 0.25 0.41
. 0.05 0.00 0.00 0.04
sl cd liver (0= 0.001) NS (0=0.170) (0= 0.989) NS (0 = 0.004) 0.11 0.32
. 0.04 0.00 0.07 0.03
Cd kidneys (p = 0.001) NS (p = 0.563) (p < 0.001) NS (p = 0.004) 0.14 0.30
. 0.07 0.05
Pb liver (0= 0.002) NS NS (0 = 0.008) NS NS 0.13 0.37
. 0.13
Pb kidneys (0= 0.002) NS NS NS NS NS 0.13 0.35
SKI cd liver 0.27 NS NS NS NS NS 0.27 0.34
(p < 0.001) ' '
. 0.25 0.01
cd kidneys (0 < 0.001) NS NS (0= 0.023) NS NS 0.26 0.33
. 0.27
Pb liver (0 < 0.001) NS NS NS NS NS 0.27 0.34
Pb kidneys 0.27 NS NS NS NS NS 0.27 0.34
¥ (p < 0.001) : '

Models were constructed as follows: Index ~ age + gender + [TM]soil + landscape + [TM]organ + age:gender + age:[TM]organ +

gender:[TM]organ + [TM]soil:[TM]organ + landscape:[TM]organ. Because landscape and two-way interactions between [TMs] in organs and

age or gender were not significantly related to the studied indices in all tested models (LRT, p > 0.050), these variables were not included in the

table. When a two-way interaction was significant, all terms (even not significant ones) included in this interaction are presented in the table.
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4 Discussion

4.1 Influence of individual variables on body condition and somatic indices:

methodological considerations

Body condition and somatic indices are a much debated issue in ecology [2,4,9,10].
Calculation methods and interpretations of these indices are subjects of numerous discussions,
including those on conceptual (relationships between indices and fitness) and applied (for
instance, the use of BCI as useful non-lethal tools for wildlife and conservation studies)
issues. In the ecotoxicology of wild small mammals, such indices have been scarcely used and
have given inconsistent, if not contradictory, results. In the present work, we calculated the
indices using the SMA method that has been shown to represent a better indicator of the
relative size of energy reserves and other body components than the ordinary least square
residuals, which was the most widely accepted calculation of condition indices until recently
[9,10]. To enable meaningful comparison between individuals, this method of calculation of
condition indices should remove the effects of ontogenetic growth (age) on the relationship
between size and mass through standardisation [10]. Similarly, if males and females of a
species exhibit a similar body shape, then differences in body condition indices between
genders should not occur, even in the case of size dimorphism [10]. Contrary to the expected
result of this new calculation, all the indices were influenced by age, and SMI was
additionally influenced by gender. If the relationships of indices to age or gender are not due
to experimental inaccuracies (e.g., measurements errors or prediction of body length from foot
length), then the use of SMA models to consider allometric effects is insufficient to fully
consider age- and gender-related patterns of mass/length relationships. It is reasonable to keep
age and gender variables in models in an attempt to relate the indices, even ‘“scaled mass”
ones, to environmental variables of interest such as landscape and TM concentrations in the

liver, kidneys and soil in the present case.

4.2 Influence of environmental characteristics on the indices

Our results showed that landscape type did not have a significant influence on SMI and
somatic indices. To our knowledge, data considering the effect of landscape and/or habitat on
body condition and somatic indices are scarce. The only relevant study we found is Tattersall
et al. [27]: after cessation of breeding, male wood mice trapped in two sampling sites with the
same characteristics had significant differences in body weight. The wood mice were
significantly heavier in woodlands than along crop boundaries. In Peromyscus leucopus, an
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American species ecologically equivalent to A. sylvaticus, body condition (assessed as the
proportion of body mass to body size) was influenced by habitat succession induced by the
use of herbicide and/or burning, with better conditions in artificially induced early
successional habitats [28]. The authors suggest that an overall improvement in the nutritional
quality of habitats might be involved rather than an increase of quantity of food, and the
authors notice that an interaction with season often influences the effect of habitat on body
condition and body mass. To our knowledge, SLI and SKI variations have not been studied in
relation to landscape. Some studies, however, have used food quality or multiannual
population cycle phases in the wild to investigate the indirect effects of habitat on somatic
indices. For instance, Klemola et al. [29] tested the hypothesis of Seldal et al. [30], which
states that chemical (proteinase inhibitors) plant defence induced by intensive grazing may
cause cyclic fluctuations in the densities of small mammals and other herbivores. For this
purpose, these authors studied the size of internal organs (pancreas and liver) as an indicator
of nutritional state. These authors, however, did not observe obvious differences in the
relative size of organs related to cycle phase [29]. Nonetheless, laboratory studies have found
that the quality of food might lead to organ hypertrophy or hypotrophy. Harju and
Tahvanainen [31] showed that when adult field voles, Microtus agrestis, were fed for two
weeks with diets with increased levels of the birch Betula pendula, a diet item consumed by
voles in times of high population densities, the field voles exhibited increased liver size. In
their study on P. leucopus, McMurry et al. [28] found heavier livers and spleens in adult
males from artificially induced early successional habitats. Taken together, these results
suggest that habitat, most likely through food quality, may influence both body condition and
somatic indices in wild small mammals.

Our results additionally showed that indices were largely variable between sites, which
may be related to local unknown environmental features and ecological factors. Inclusion of
the random effect of model sampling squares allowed consideration of site-specific index
variability. This result raises questions regarding the number of sampling sites required and
the number of animals that should be trapped in each site to consider site-specific variability
of the markers under study. In fact, comparison of individuals from only one contaminated
site versus one reference site (as commonly observed in the literature), could lead to

misinterpretation of results even if the sites are selected for their apparent similarities.
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4.3 Use of somatic and condition indices as contamination and health status indicator

As the maximal internal Cd and Pb concentrations observed in this study are among the
highest reported in wild rodents [6,32-34], one could argue that deleterious effects, and thus
responses of the indices, would be obvious in such a contaminated site. This work considered
individual (age, and gender for SMI models) variables and found slight but significant
relationships between both condition and somatic indices and contamination variables (Cd
and Pb) in the liver, in the kidneys, and in the environment. The relationships between SMI
and Cd concentrations in the liver and kidneys differed depending on the level of soil
contamination. SMI increased with Cd concentrations in both the liver and kidneys of animals
living in lightly and moderately polluted areas, suggesting that these animals did not exhibit
any adverse effects of internal contamination. However, the relationship became negative for
animals trapped in highly polluted sites ([Cd] > 10 pg/g DM soil). Previous studies have
shown diminution or reduction tendency in body weight, carcass weight, and/or body
condition in individuals from small mammal species that inhabit polluted sites [6,8,34,35].
Interpreted with other studied parameters, the decrease of this index in highly exposed
animals was interpreted as a sign of poor health compared to the individuals living in a less
polluted site. However, the attribution of these effects to TMs, other pollutants, or a
combination of both remained speculative. The authors of several other studies failed to detect
any significant differences in body condition/body weight in small mammals from polluted
and reference sites [36,37]. The present results reveal complex relationships of SMI with both
individual (age, gender, TM concentrations in tissues) and environmental (high intra- and
inter-site variability) variables. Confounding variables included in this study contribute to an
explanation of the discrepancies observed in the literature.

As for the SMI, results showed a slight but significant relationship between SLI and the
Cd concentrations in kidneys; this relationship was dependent on the level of soil
contamination. SLI increased with Cd in both the liver and kidneys of animals trapped in
lightly and moderately polluted sites and decreased for animals trapped in highly polluted
sites. The SLI was negatively influenced by Pb concentrations in the liver. Finally, the SKI
was positively linked to Cd concentrations in the kidneys. An increase of the relative liver
and/or kidney mass has been found in individuals from different species that live in
contaminated sites compared to individuals from control sites [6,7,35,36,38]. The higher
relative masses of the liver and kidneys were interpreted as structural alterations and oedema

formations caused by exposure to elements or compounds at toxic levels [6,35,38]. However,
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some authors failed to detect an adverse effect on relative organ mass [39]. We even found
one study showing a reduced relative kidney mass in individuals from polluted sites compared
to animals from reference populations [8]. Those findings highlight the difficulty of
interpreting somatic indices as markers of TM toxicity.

Apart from the strong site-specific variability of indices, one of the most relevant study
findings is that both body condition and somatic indices were related to TM concentration in
organs and the degree of environmental contamination. The negative relationship between
internal TM concentrations and indices in highly polluted sites has not been studied, but one
could hypothesise that this negative effect is due to the reduction of food quality or food

availability in the most contaminated sites.
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5 Conclusion

Most previous studies used body condition and somatic indices to discriminate populations
inhabiting reference and polluted sites. In such a framework, most studies found lower body
condition indices in individuals from polluted sites, suggesting a globally lower nutritional
status in populations from contaminated areas. Similarly, liver and kidney indices usually
showed higher relative organ masses in individuals from contaminated areas compared to
those of reference animals, suggesting histopathological alterations or oedema. However, no
direct evidence related those differences to pollution rather than other disturbances, such as
food availability, food quality, or other variables that are rarely (if ever) studied in
ecotoxicological studies. The present work used a large sample size of 560 individuals from
30 sites around a former Pb and Zn smelter, and we found slight yet significant relationships
between body condition and liver indices, with interactions between Cd in the environment
and Cd in the liver and kidneys. Relationships were significant between the liver index and Pb
in the liver and between the kidney index and Cd in kidneys. Landscape, a variable used as an
indirect indicator of habitat suitability, did not influence the indices, but the variability of
indices between individuals sampled in different sites of capture was important. Studies based
on the comparison of one reference and one contaminated site may be biased, with site-
specific effects that may lead to misinterpretation of the results. Our work used indices
calculated with a method that should consider allometry (due to gender dimorphism and
growth) better than more classical methods (residuals form an ordinary least square
regression), yet our indices were still influenced by the age of individuals (and gender for the
body condition). Literature data show that indices may be influenced by season, food quality,
or reproductive status. Based on the present results and literature data, we argue that indices
are highly influenced by many biological and environmental parameters, and caution should
be observed during index interpretation as an indicator of exposure to toxic elements or
compounds. Even when used as part of a battery of parameters (histology, haematology, or
biochemical biomarkers), the causal relationship between those indices and exposure to
pollutants is rarely straightforward. For instance, it is well known that many histological
alterations or haematological parameter variations may be due to infectious diseases,
parasitism, or low quality and/or quantity of food [13]. Causal relationships between classical
biomarkers used in wildlife ecotoxicology and various natural and anthropogenic stressors

with which animals have to cope are greatly needed further research topics. Such research is
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the purpose of stress ecology, an area of research for which several authors have advocated

[40-42].
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Chapitre 2: Hair as a non-lethal tool
for risk assessment: do the
concentrations of cadmium and
lead in the hair of wood mice
(Apodemus sylvaticus) reflect

internal concentrations?

Cet objectif a fait I’objet d’une publication, actuellement soumise dans la revue

Ecotoxicology and Environmental Safety.
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Hair as a non-lethal tool for risk assessment: do the
concentrations of cadmium and lead in the hair of wood mice

(Apodemus sylvaticus) reflect internal concentrations?

Nicolas Téte, Eve Afonso, Nadia Crini, Séverine Drouhot, Anne-Sophie Prudent,

Renaud Scheifler

Abstract

The aim of this work was to determine whether trace metal (TM) concentrations in hair
could be used as an accurate non-lethal estimator of internal and environmental
concentrations. For that purpose, 321 wood mice (Apodemus sylvaticus) were sampled on a 40
km? site around an ancient smelter over two sessions (fall 2010 and spring 2011) and the
relationships between the cadmium (Cd) and lead (Pb) concentrations in hair and those in the
liver, kidneys, and soil were described. The results indicated that hair concentration was a
relatively good predictor of Pb concentrations in organs (0.46 < R2 < (0.53). In contrast, the Cd
concentrations in organs were only weakly predicted by hair concentrations in session 2010
(R%2 =0.10), and no significant relationship was found in session 2011 (p > 0.050). The Cd and
Pb concentrations in the soil and in hair were related but could not be modeled by a linear
model prediction. Linear equations representing internal concentrations as a function of hair
concentrations differed significantly between the sampling sessions, especially for Cd.
Individual characteristics (gender and body mass as a non-lethal estimation of relative age)
increased the explained variability when they were included in Cd models but not in Pb
models. In conclusion, hair should be used cautiously to predict internal Cd concentrations but
can be considered as an accurate non-lethal estimator of internal Pb concentrations. Further
studies should be performed to develop, generalize, and apply this useful possible tool for risk

assessment in ecotoxicology.
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Highlights

Metal concentrations in hair as predictors of those in organs are evaluated
Individual characteristics (age, gender) and sampling sessions affected predictions
Hair can be considered a useful estimator of Pb internal concentrations

Cd concentrations in hair only weakly predicted Cd concentrations in organs

Further studies should develop hair as a non-lethal tool for risk assessment

Keywords

Bioaccumulation; Individual characteristics; Wildlife; Non-lethal approach; Trace metals
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1 Introduction

Wild small mammals are commonly used as bioindicators of terrestrial ecosystem
disturbances in ecotoxicology (Talmage and Walton, 1991), especially for risk assessments at
polluted sites. When studying the transfer of pollutants from the environment to animal
species, the most-used method is to trap animals, sacrifice them, and then to measure the
internal concentrations of pollutants in their organs. However, the sacrifice of individuals not
only potentially implies disturbances of population dynamics but also prevents time-related
studies based on capture-mark-recapture techniques, e.g., toxicokinetic studies. Moreover,
wildlife studies using lethal trappings are not relevant for endangered or protected species.
For both ethical and technical reasons, these manipulations are thus increasingly discarded in
favor of non-lethal sampling techniques.

Among samples that can be used in non-lethal ecotoxicological studies, hair has been
proposed as an alternative tissue to measure the transfer of trace metals (TM) from the
environment to individuals. Hair is continuously in contact with the bloodstream at the root
and has a binding affinity for various metals (Beernaert et al., 2007; McLean et al., 2009). As
a non-invasive approach, hair analysis is commonly used in human medicine (Li et al., 2011)
and in farming (Nageeb Rashed and Soltan, 2005) to estimate internal TM concentrations.
Concerning small mammals, studies have reported significant relationships between TM
concentrations in organs and those in hair in marsupials (see McLean et al., 2009 for the
Brown Antechinus, Antechinus stuartii), in rodents (see McLean et al., 2009 for the Brown
Rat, Rattus norvegicus; McLean et al., 2009; Pereira et al., 2006 for the Black Rat, Rattus
rattus, and Beernaert et al., 2007 for the wood mouse, Apodemus sylvaticus), and in
insectivores (see D’Havé et al., 2006; 2007 and Vermeulen et al., 2009 for the European
hedgehog, Erinaceus europaeus). In many cases, these studies have highlighted linear
positive relationships between the hair concentrations of non-essential TMs (e.g., silver,
aluminum, cadmium (Cd), cobalt, chromium, and lead (Pb)) and those in the liver, kidneys,
muscles, blood, or in soils. However, the parameters of the linear equations relating TM
concentrations in hair and those in other matrices (organs, blood, or soil) were very variable
between species, and no study has been repeated on the same elements for the same species
for comparison. To check the accuracy and the repeatability of hair analysis as a non-lethal
tool for TM biomonitoring, comparisons for the same species between results obtained in
controlled conditions and in situ conditions and between different field conditions are

required.
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Because it is omnivorous, widespread, and abundant in nature (Rogers and Gorman,
1995), the wood mouse has been frequently studied as a bioindicator of pollution in field
studies (Beernaert et al., 2007; Frisch et al., 2010; Rogival et al., 2006, 2007; Sdnchez-Chardi
et al., 2007; Téte et al., 2013). However, to our knowledge, few studies have intended to relate
the TM concentrations in organs to those in hair in the wood mouse, and only two works have
dealt with Cd and Pb. The first study evaluated the strength of the relationships between hair
and organ concentrations but with no attempt to model concentrations in organs from those in
hair (Marcheselli et al., 2010). Only the second work aimed to predict Cd and Pb
concentrations in the liver and kidneys from hair concentrations (Beernaert et al., 2007). The
results suggested that the hair of wood mice could constitute a matrix that can be used for
monitoring the exposure to TM (Beernaert et al., 2007).

In the present study, we hypothesized that including individual characteristics (such as
relative age and gender) in models could improve predictions of Cd and Pb concentrations in
organs according to hair concentrations. In fact, previous studies showed that some TMs,
notably Cd, accumulate over an individual’s lifespan with concentrations in the organs
(Komarnicki, 2000; Rautio et al., 2010) and that sex-based dimorphism can lead to
differences in contaminant burdens (Peakall and Burger, 2003). Although age and gender are
easily collectable in lethal samplings (relative age can be estimated by the crystalline lens
mass method (Quéré and Vincent, 1989), and gender determined by dissection), the use of
alternative approaches is required when performing non-lethal samplings. In wood mice
populations, molting occurs (Butet and Paillat, 1997) between the fall and spring seasons, and
population age structure, metabolism, food resources, and thus diet habits can differ between
seasons (Abt and Bock 1998; Corp et al., 1997; Khammes and Aulagnier, 2007; Rogers and
Gorman, 2009). As these factors can also influence the bioavailability of TMs, the transfer of
TMs along the food chain, and subsequently the accumulation of TMs in tissues, seasonal
variations should be included in models relating organ and hair concentrations.

The aim of this study was to predict Cd and Pb concentrations in the liver, kidneys, and in
the soil according to hair concentrations in a population of wild wood mice living in a highly
polluted area along a gradient of contamination. As, in the present study, individuals were
trapped over two sampling sessions (fall 2010 and spring 2011), animals from each session
were analyzed separately to highlight potential organ/hair relationship differences between the
sampling sessions. As predictions of internal concentrations by hair can potentially be
improved by including individual characteristics, relative age and gender were integrated as

explanatory variables in the models. Relative age was estimated using either an invasive

98



III. Résultats — Chapitre 2

(crystalline lens mass) or a non-lethal (whole body mass) method, and gender was determined

from the observation of the perineum region during dissection.
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2 Materials and methods

2.1 Study site

Fieldwork was conducted in the vicinity of a former Pb and zinc (Zn) smelter called
Metaleurop Nord (Noyelles-Godault, Nord-Pas-de-Calais, 50°25°42 N 3°00°55 E). The study
area, spanning 40 km” around the former smelter, was divided into 160 squares of 500 x 500
m that constituted our sampling units. To evaluate the concentration of TMs in the soil (0-25
cm depth), composite samples (15 points in a homogeneous woody patch) were collected in
five patches in each sampling unit during fall 2006. Soil TM levels ranged from 0.1 to 2,402 ,
from 16 to 41,960, and from 44 to 38,760 ug/g of dry matter (DM) for Cd, Pb, and Zn,
respectively (Fritsch, 2010). An identification number (from 1 to 160) was assigned to each
square around the smelter, as well as a category of landscape based on the square’s primary
land use (forest, urban, or agricultural) and a level of soil contamination based on the Cd and
Pb concentrations (lightly (+), moderately (++), or highly (+++) polluted soil) (Tableau IIL.).
A control site (TE2), 10 km north of the study area, was also sampled during each session

(Tableau III.).
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Tableau III.1 Cd, Pb, and Zn median concentrations (ug/g DM) in the soil and in the liver, kidneys, and hair of wood mice for each sampling square. The level of contamination

and landscape category of each unit are given. The range of concentrations is indicated in square brackets. For sampling session, “F/S” corresponds to squares sampled both in fall
2010 and in spring 2011 and “F” to squares sampled only in fall 2010. UDL = Under Detection Limit.

Sampling square TE2 103 117 097 171 113 043
Level of contamination Control + ++ +++ ++ ++ ++
Landscape category Forest Forest Forest Shrubland Forest Urban Agricultural
Sampling session F/S F/S F/S F/S F F F
cd 1.5 4.3 9.1 48 7.5 11.5 152
[0.86 —2.5] [1.6 - 6.0] [3.6 - 13.3] [15.3 -78.6] [5.5-14.1] [3.9-10.8] [1.3-15.2]
Soil Pb 105 267 512 1295 584 679 323
(from Fritsch, 2010) [43.3-199.8] [237.5 -333.0] [244.6 — 805.6] [658.5 - 6,002.0] [287.6 — 1,572.5] [217.0 — 806.0] [105.0 - 1,022.7]
Zn 168 352 556 1874 1362 1000 512
[89.3 -277.7] [114.4-407.5] [302.8 — 834.5] [1,069.2 — 7,263.5] [487.2 - 1,675.2] [294.0 - 1,170.4] [153.9-920.7]
Cdy 1.2 35 7.4 2.8 1.7 1.0 1.2
ver [0.21 - 16.4] [0.5-17.0] [0.29 — 196.3] [0.26 — 22.8] [0.34 -10.4] [0.01 - 9.5] [0.03 - 14.7]
Cdyyg 33 12.6 21.5 113 7.2 2.5 24
1ineys [0.30 —40.3] [1.2-34.8] [1.3-120.0] [1.2-76.2] [0.6 —38.4] [UDL —49.1] [0.06 —54.1]
Cdy; 0.05 0.05 0.1 0.4 0.09 0.04 0.08
________ *_ [UbL-101]  [UDL-023]  [UDL-36]  [UDL-45] [UDL-33]  [UDL-154]  [UDL-14]
Wood mouse P, UDL 0.3 05 35 02 0.6 1.0
ver [UDL -5.4] [UDL - 6.3] [UDL -5.9] [0.19 - 33.6] [UDL -0.9] [UDL -4.2] [UDL - 17.8]
Pby, 0.6 22 53 17.8 1.5 4.5 4.7
weneys [UDL - 2.6] [UDL - 35.0] [0.6 —281.7] [3.4-268.3] [UDL - 6.5] [0.6 —28.9] [UDL - 111.8]
Pby,, 0.6 1.4 2.4 14.7 2.0 1.4 23
awr [UDL - 4.4] [0.6-6.1] [0.9-7.1] [1.9-86.7] [UDL - 5.6] [0.6 —7.4] [0.5-25.1]
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2.2 Data collection

During the field sessions, 321 wood mice were collected around the former Metaleurop
smelter. In fall 2010, 237 wood mice were trapped in seven squares (identification numbers
043, 097, 103, 113, 117, 171, and TE2); in spring 2011, 84 wood mice were trapped in four
squares (numbers 097, 103, 117, and TE2); the squares where mice were trapped exhibited a
large range of soil TM concentrations and land uses (Tableau III.1). Wood mice sampling was
performed in woody habitats (hedgerows, copses, groves, and forests). Wood mice from fall
2010 were sampled using lines of baited snap traps. In spring 2011, animals were sampled
using non-lethal traps (INRA live-traps), and only wood mice were sacrificed using cervical
dislocation (a euthanasia technique approved for rodents in field situations by the American
Veterinary Medical Association ethical guidelines, AVMA, 2013). At each site, 10 lines of 10
traps spaced 3 m apart were placed where the soil samples were collected. Individuals were
frozen following capture and stored at -20°C until dissection. Individuals were weighed,
measured, dissected, and sexed (through the observation of the perineum region during
dissection). The crystalline lenses were sampled and kept in a 5% formalin solution. During
dissections, at least 150 mg of hair from the lower left part of the back of each individual was
shaved, and the liver and kidneys were sampled. Samples were stored at -20°C until analysis.
The relative age of the rodents was estimated using two measures: the total body mass
(including digestive tract and potential embryos) and the crystalline dry weight (protocol

issued by Quéré and Vincent, 1989).

2.3 Evaluation of TM concentrations in tissues

Prior to the TM analyses, to remove external contamination, the hair samples were washed
as advised by Peakall and Burger (2003). Washing consisted of six successive ultrasound
baths of 5 mn, alternatively using three baths of acetone and three baths of ultra-pure water
(UP water, Elga, 18.2 MQ.cm). Samples (washed hair, liver, and kidneys) were then dried at
60°C to constant mass. The dried samples were then digested with nitric acid and diluted by
adding ultra-pure water prior to AAS analyses. Concentrations of Cd and Pb were measured
by furnace atomic absorption spectrometry (AAS, VARIAN 240Z) and expressed as pg/g dry
mass (DM). Analysis accuracy was checked using certified references materials (TORT-2 and
DOLT3, National Research Council Canada. Repeatability (within-run precision), the
reproducibility of the measurements was surveyed (by checking RSD values and using

internal standards), and quality control (using control solutions and blanks to check for the
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absence of drift) was conducted during measurements. For concentrations under detection
limits, half of the detection limit value was used for the statistical analyses. More details about
the protocol, analytical quality control and detection limits are given in the Supplementary

Material.

2.4  Statistical analysis

Sex ratios were compared between sessions using a ” test, and mean relative age,
estimated by the crystalline lens mass of individuals, was compared between sessions using
Fisher’s test.

As the distributions of TM concentrations were skewed, the hair, liver, kidney, and soil
concentrations for both Cd and Pb were logl0O-transformed. For each sampling session, the
relationships between the TM concentrations in organs (liver or kidneys) and those in hair
were studied using linear models and tested using Fisher’s test. The normality of the
distribution of residuals from the linear models was tested using the Kolmogorov-Smirnov
test. As the residuals from the linear models between the TM concentrations in soil and those
in the liver, kidneys, or hair were not normally distributed, those relationships were studied
using Spearman’s rank correlation.

Potential differences between sessions were tested using a Fisher test by including the
variable “sampling session” and its interaction with hair concentration in the models. Final
models were as follows: [TM]organ ~ [TM]hair + sampling session + [TM ]y, : sampling session.

For each sampling session, to observe whether individual characteristics improved
predictions of TM concentrations in organs from concentrations in hair, total body mass (as an
estimation of relative age) and gender were included in the models. Their relationship with the
TM concentrations in organs was tested with Fisher’s test. Prior to this analysis, to evaluate
whether body mass was a good estimator of age, the relationship between the crystalline lens
mass and the body mass was studied using a linear model and tested using Fisher’s test. The
normality of the distribution of residuals was checked for all linear models using
Kolmogorov-Smirnov tests.

All results were considered significant when p < 0.050. All statistical analyses were
performed using R 2.15.1 software (R Development Core Team, 2012) with the additional

package “pgirmess”.
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3 Results

3.1 Capture success, age, and gender

The capture success rate was 9% in fall 2010 and 6% in spring 2011, with corresponding
sampling efforts of 2,238 and 1,436 trap-nights, respectively. For both sampling sessions, sex
ratios were slightly biased in favor of males (0.59 and 0.55 in fall 2010 and spring 2011,
respectively), and sex ratios did not significantly differ between the two sampling sessions (2
=0.39,df = 1, p =0.531). On the other hand, mean crystalline lens mass significantly differed
between sampling sessions (F = 187.7, df = 1 and 313, p < 0.001, Figure IIL.S1
Supplementary Material): individuals trapped during fall 2010 were significantly younger

than the ones from spring 2011.

3.2 Accumulation of TMs in the liver and kidneys in relation to soil accumulation

The individuals from each sampling square exhibited wide ranges of Cd and Pb
concentrations in organs (Tableau III.). Concentrations of Cd in the liver did not significantly
increase with Cd concentrations in soils for session 2010 (p = 0.972) but did so for session
2011 (rs = 0.34, p = 0.001). The same pattern was observed for Cd concentrations in the
kidneys: the relationship with Cd in soils was not significant for session 2010 (p = 0.153),
whereas it was for session 2011 (ry = 0.29, p = 0.007).

Lead concentrations in the liver were positively correlated with Pb concentrations in soils
for both sessions (in 2010, r; = 0.52, p < 0.001; and in 2011, ry = 0.65, p < 0.001). Similar
increases were observed in the kidneys for both sessions (for 2010, ry = 0.50, p < 0.001; and
for 2011, r;=0.67, p < 0.001).

Concentrations of Cd in the liver and kidneys were highly correlated for both sessions (in
2010, R2=0.44, F =179.5, df = 1 and 229, p < 0.001; and in 2011, R2=0.62, F = 134.2, df =
1 and 82, p < 0.001). The same pattern was observed between Pb concentrations in the liver
and in the kidneys (in 2010, R2 = 0.61, F = 362, df = 1 and 229, p < 0.001; and in 2011, R2 =
0.60 F=119.6,df =1 and 82, p < 0.001).

3.3  Relationships between TM concentrations in organs or in soils and those in hair

Cadmium concentrations in hair weakly but significantly predicted concentrations in both
the liver and the kidneys of individuals from session 2010 (R2 = 0.10, F = 25.2, df = 1 and
229, p < 0.001 for liver; and R2 = 0.10, F = 26.0, df = 1 and 229, p < 0.001 for kidneys,

Tableau III., Figure Illa and b). In session 2011, Cd concentrations in organs and in hair were
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not significantly related (F = 1.3, df = 1 and 82, p = 0.252 for liver, and F < 0.01, df = 1 and
82, p =0.971 for kidneys, Tableau III., Figure IIId and e). Positive correlations were observed
between the Cd concentrations in hair and those in soils for both sessions (r; = 0.46, p <
0.001, Figure IIlc for session 2010; and r; = 0.33, p = 0.002, Figure IIIf for session 2011).

For Pb, the relationships between concentrations in both organs and those in hair were
significant, with a relatively high explained variability for both sessions (for session 2010: R?
=0.53, F=259.3,df = 1 and 229, p < 0.001 for liver and R?=0.49, F =216.0, df = 1 and 229,
p < 0.001 for kidneys; for session 2011: R2=0.46, F = 69.8, df = 1 and 82, p < 0.001 for liver
and R2=0.46, F =70.9, df = 1 and 82, p < 0.001 for kidneys, Tableau III., Figure Illg, h, j,
and k). Lead concentrations in hair were also correlated with soil concentrations for both
sessions (r; = 0.57, p < 0.001, Figure IIIi for session 2010; and ry = 0.70, p < 0.001, for session
2011, Figure III1).

Relationships between TM concentrations in organs and those in hair differed
significantly between sampling sessions (Tableau III.). Intercepts (i.e., TM concentrations in
an organ for a theoretical null concentration in hair) differed between sampling sessions for
Cd in the liver and kidneys and for Pb in the liver (Tableau III.). Moreover, for Pb in the liver,
the slopes of the linear relation also differed between sampling sessions, with a stronger
relationship between Pb in the liver and hair for session 2011 compared to session 2010

(Tableau III.).

3.4  Impact of individual characteristics on hair predictions

The significant correlation and high explained variability between the crystalline lens
mass and whole body mass (R? = 0.69, F = 704.5, df = 1 and 313, p < 0.001) suggested that
body mass can be used here as an estimator of relative age instead of the commonly used
crystalline lens mass (Figure II1.S2 Supplementary Material). Body mass and gender were
then included in the linear models to potentially improve the correlations between TM
concentrations in organs and those in hair.

Body mass was significantly related to Cd in the liver and kidneys and to Pb in the liver
for wood mice trapped in 2010, as well as to Cd in the kidneys for mice collected in 2011
(Tableau III.). Gender was significantly related to Cd in the liver for both sampling sessions
and to Pb in the liver in 2010 (Tableau III.). Regarding Cd relationships, individual
characteristics increased the explained variability of the models: for example, in 2010, the R?
for log10[Cd]jiver modeling increased from 0.10 in the monovariable model (Tableau III.) to

0.27 in the multivariable model (Tableau IIL.). This was also true for the other models (R2
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moved from 0.10 to 0.29 for logl0[Cd]kidneys in 2010, and in session 2011, from 0.02 (not

significant) to 0.11 for log10[Cd]jiver) With the exception of 1og10[Cd]yigneys modeling in 2011,

which was still not significant after the addition of individual characteristics (Tableau III. and

Tableau III.). In contrast to Cd, individual characteristics did not significantly improve the

models for Pb (Tableau III.) except for the relationship between liver and hair Pb

concentrations for session 2010.
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Figure III.1 Relationships between TM concentrations in the hair and organs of wood mice or in soil from the

former smelter of Metaleurop Nord. For comparison with the literature, all graphics and linear equations are

presented for logl0-transformed concentrations expressed in ng/g. Linear regressions and 95% confidence intervals
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(dashed lines) are plotted when relationships between TM concentrations in organs or in soil and those in hair are
significant.

For session 2010, (a) logl0[Cd]jyer = 2.64 + 0.30%log10[Cd]}.iy R? = 0.10, F = 25.2, df = 1 and 229, p < 0.001, (b)
1og10[Cdliigneys = 2.94 + 0.32*¥10g10[Cd]pair» R? = 0.10, F = 26.0, df = 1 and 229, p < 0.001, (c) logl0[Cd]s and
log10[Cd]},airs ¥s = 0.46, , p < 0.001, (g) log10[Pb]jiyer= - 0.17 + 0.88*10g10[Pb];.ir,» R?2 = 0.53, F = 259.3, df = 1 and 229, p
< 0.001, (h) log10[PbJaneys = 0.57 + 0.89%1log10[Pb];,ir, R? = 0.49, F = 216.0, df = 1 and 229, p < 0.001, (i) log10[Pb]s
and log10[Pb]p.ir, rs = 0.57, p < 0.001.

For session 2011, (d) logl0[Cd];.;: and logl0[Cd]jye, F = 1.3, df = 1 and 82, p = 0.252, (e) logl0[Cd],;. and
1og10[Cdliigneyss F < 0.01, df = 1 and 82, p = 0.971, (f) logl0[Cd]s and logl0[Cdlyir, rs = 0.33, p = 0.002, (j)
log10[Pb]jiyer = - 1.50 + 1.17¥log10[Pb]y,ir» R? = 0.46, F = 69.8, df = 1 and 82, p < 0.001, (k) log10[Pb]i;gneys = 0.18 +
1.00*1og10[Pb]p.ir» R2=0.46, F = 70.9, df = 1 and 82, p < 0.001, (1) log10[Pb],,.;: and log10[Pb];, 1 = 0.70, p < 0.001.
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Tableau II1.2 Relationships between hair/spine and liver/kidney/soil Cd and Pb concentrations in different small mammal species from the literature and from the present study.
LM = Linear Models, NS = Not significant.

Cd Pb
Species n Matrix Units Statistics Reference
Liver Kidneys Liver Kidneys
Apodemus R2=0.10 R2=0.10 R2=0.53 R?2=0.49
sylvaticus 237 1og 10[Cd]jiver = 2.64 + 1og10[Cdkigneys = 2.94 + 1og10[Pbljiyer= - 0.17 + 10g10[Pb]yianeys = 0.57 + Present study
(fall 2010) Hai 0.30*10og10[Cd]pair 0.32*1og10[Cd]pair 0.88*10g10[Pb]pnair 0.89*10g10[Pb]pair ’ Futest
Apodemus ar R2=0.46 R2=0.46 neE es
sylvaticus 84 NS NS 10g10[Pb]jiver= - 1.50 + 10g10[PbJiidneys = 0.18 + Present study
(spring 2011) 1.17*10g10[Pb]pnair 1.00*1og10[Pb]pair
Apodemits 26 Hair R2=0.69 R?=0.61 R2=0.32 R2=0.38 ug/e  Pearson Marcheslli et al.
sylvaticus (2010)
Apod R2=10.30 R2=0.45 R2=0.31 R2=0.44 Beernaert et al
vpl(\)/ajzr::: 98 Hair 1og10[Cd]jver = 2.64 + 1010[Cdlkidneys = 3.25 + 10g10[Pbljer = 0.90 + 10g10[Pbliidneys = 0.81 + ng/g  Pearson coon)
g ’ 0.63*10g10[Cd]hair 0.67*10g10[Cd]hair 0.51*10g10[PbJnair 0.74*10g10[Pb Jnair
Erinaceus R2=0.28 R2=0.43
europaeu:v 43 Hair NS NS log10[Pb+1]jiver= 0.51 + log 10[Pb+1]kigneys = 0.24 +
0.87*1og10[Pb+1]air 0.92*10g10[Pb+1hair D’Havé et al.
ng/g F-test (2006)
Erinaceus R2=0.19 R2=0.30 R2=0.33 R2=0.38
' 43 Spine 1og10[Cd+1]jiver = 0.69 + 1og10[Cd+1Jxidneys = 0.93 + 1og10[Pb+1]jer = 0.43 + 1og 10[Pb+1]kigneys = 0.24 +
europaeus 6.30*10g10[Cd+1pine 9.51#10g10[Cd+1]pine 0.83*10g10[Pb+1]5pine 0.74*10g10[Pb+1]gpine
Species n Matrix Cd soil Pb soil Units Statistics Reference
Apodemus
sylvaticus 237 ry=0.46 ry=0.57 Present study
112010
(fa ) Hair ng/g Spearman
Apodemus
sylvaticus 84 rys=0.33 r,=0.70 Present study
(spring 2011)
Apodemus . 2_ . - Marcheselli et al.
sylvaticus 26 Hair R2=0.44 R2=10.50 uglg Pearson (2010)
Antechinus 53 R2=0.15 R2=0.06
stuartii 1og10[Cd+1 Jhir= - 0.54 + 0.69*log10[Cd+1]50n 10g10[Pb+1]hair = - 0.23 + 0.60*log 10[Pb+1 it
R2=0.40 R2=0.19
Rattus X 40 - . McLean et al.
attus rattus Hair log10[Cd+1Thair= - 1.17 + 1.02*1og10[Cd+1]s0i1 log10[Pb+1]par = 0.14 + 0.44*1og 1 0[Pb+1],0i1 ng/g F-test (2009)
2 —
' R2=0.34 R2=0.49
Rattus norvegicus 16 log10[Cd+1 Jhir= - 1.10 + 1.12*log10[Cd+1]50i

1og10[Pb+1]psir = - 0.29 + 0.64*1og10[Pb+1 it
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Tableau II1.3 Influence of the sampling session on the relationships between TM concentrations in organs and those in hair. Table shows partial R? and p-values (in brackets)

from F-tests for each variable (in bold when significant) and total explained variability (R?) of the complete models.

Response variable Explanatory variables

. . . R? of the complete model
log10 [TM] log10 [TM] in hair Sampling session logl0 [T,‘M] m l,lalr'
sampling session
. R2 = 0.05 R2=0.10 ~ L
Cd liver < 0.001) © < 0.001) p=0478 R2=0.15
. R2 =0.04 R2=0.19 _ L
Cd kidneys @ < 0.001) © < 0.001) p=0.085 R2=0.23
. R2 = 0.48 R2 = 0.06 R2 = 0.01 L
Pb liver (p < 0.001) (p < 0.001) ( = 0.036) R?=0.55
Pb kidneys R?=0.48 ~0.814 —0.430 R? = 0.48
y (@ < 0.001) p=" p=5 =0
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Tableau II1.4 Influence of fresh body mass (as an estimator of relative age) and gender on the relationships between TM concentrations in organs and those in hair for both
sampling sessions. Table shows partial R?> and p-values (in brackets) from F-tests for each variable (in bold when significant) and total explained variability (R?) of the complete

models. NS = Not Significant.

Response variable Explanatory variables

Sampling )
session logl0 TM . . Fresh body mass R? of the complete model
. log10 [TM] in hair . Gender
concentration (relative age)
. R2=0.10 R2=0.13 R2=0.04 L
5010 Cd liver ( < 0.001) @ < 0.001) @ < 0.001) R?=0.27
Cd kidneys R?=0.10 R?=0.19 p=0212 R2=0.29
( < 0.001) @ < 0.001) ' '
2 —
Cd liver »=0235 p=0.124 R?=0.11 R2=0.11
@ = 0.021)
2011 R = 0.05
_________ Clladneys . pE0  e=ewsy PO W
. R2=0.53 R2 = 0.03 R2=0.01 .
5010 Pb liver (@ < 0.001) (@ < 0.001) @ = 0.008) R?=0.57
. R2 = 0.49 _ _ L
Pb kidneys @ < 0.001) p=0.240 »=0.983 R2=0.49
2 —
Pb liver R =047 p=0.829 p=0.376 R2=0.47
( < 0.001)
2011 B 0.50
1 = Ue — — 2 —
Pb kidneys @ < 0.001) »=0.050 p=0.296 R2=0.50
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4 Discussion

4.1 Use of hair as a non-destructive tool to predict internal and environmental TM

concentrations

As a path for TM sequestration and excretion, hair accumulates TMs over the course of its
growth, and accumulation is understood to be proportional to internal TM concentrations. In
this study, Pb concentrations in both the liver and kidneys were significantly correlated with
hair concentrations for both sampling sessions, and Cd concentrations in organs were weakly
but significantly correlated with those in hair only for the 2010 session. Because the Cd and
Pb concentrations in the organs of each individual were highly correlated, the equations for
predictions from hair were very similar for the liver and kidneys (for both the slopes and the
explained variability, Tableau IIL.).

To our knowledge, only three studies utilizing small mammals have tried to correlate Cd
and Pb concentrations in organs and those in hair (results from these studies are provided in
Tableau III.). Two of these works concerned the wood mouse (Beernaert et al., 2007;
Marcheselli et al., 2010) and one insectivorous species, the European hedgehog (D’Havé et
al., 2006). Authors found significant relationships between Cd concentrations in hair and
those in the liver and kidneys for wood mice (Beernaert et al., 2007; Marcheselli et al., 2010,
Tableau III.), but not for hedgehogs (D’Havé et al., 2006). When comparing linear
regressions, the predictions of internal concentrations based on hair in previous works appear
to be different from those in the present study. In the previous studies (Beernaert et al., 2007;
Marcheselli et al., 2010), authors found better correlations between Cd concentrations in the
liver and kidneys and those in hair (Tableau III.). The increase of Cd in organs predicted from
Cd in hair was also approximately twice as high in the study from Beernaert et al. (2007)
compared to the present study (Tableau III.). Moreover, in the present study, predictions of
Cd concentrations in the organs (liver and kidneys) from hair were not significant for session
2010. This lack of significance may be explained by the fact that, for this session, Cd
concentrations in organs did not significantly increase along the gradient of contamination,
inducing unclear Cd accumulation patterns. On the other hand, when looking at Pb
predictions, the results from the literature (Beernaert et al., 2007; D’Havé et al., 2006;
Marcheselli et al., 2010) and the present study appear to be more similar (Tableau III.). The
explained variability of Pb models from the literature and the present study range from 0.28 to

0.53 for the liver and from 0.38 to 0.49 for the kidneys (Tableau III.). Moreover, in the
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literature, the variability of the slopes of predictions is globally lower for Pb than for Cd
(Tableau III.).

Residual differences in predictions between studies may be due to multiple reasons. First,
the comparison of our results with the hedgehog study is difficult because of species-related
differences and notably because of the physiological differences between insectivores and
rodents. Second, differences in slopes for the Pb and Cd predictions between the present study
and the work of Beernaert (Beernaert et al., 2007) could be partially explained by the fact that,
in their study, those authors excluded juvenile wood mice from their analyses. Juveniles were
not excluded in the present work because molt is supposed to occur twice per year over the
wood mouse’s lifespan (Butet and Paillat, 1997) and should thus impact on the relationships
between TM concentrations in the organs and hair no matter the relative age of individuals.
However, to test whether the observed differences between studies were due to the presence
of juveniles in the data set, the analyses were performed again with the exclusion of juveniles
following the procedure described in Beernaert et al. (2007) (only individuals estimated to be
older than 120 days were conserved, 47 individuals of the 321 captured were thus considered
juveniles). The resulting equations and explained variability did not differ from those
presented for the entire population and were not closer to those from Beernaert et al. (2007)
(data not shown). Third, the animals from Beernaert et al. (2007) were trapped during the end
of winter 2001 (from mid-February to the end of March), whereas animals from the present
study were trapped in fall 2010 and spring 2011. Comparison between those two studies may
thus not be accurate because of temporal variation. Finally, the important remaining
difference between these studies may also be explained by site-specific parameters (e.g.,
bioavailability of TMs, type of vegetation, food availability, diet...). Taking together, those
differences may imply difficulties in extending formal equations to routinely use hair as a
non-lethal tool, especially for Cd measurement.

Results from the present study showed highly significant but non-linear correlations
between TM in soils and in hair. Hair-soil predictions were higher for Pb than for Cd
concentrations. We found only two works relating Cd or Pb concentrations in soils and in the
hair of small mammals (Marcheselli et al., 2010; McLean et al., 2009). These studies
indicated significant increases in Cd and Pb concentrations in hair with those in soils for all
studied species (three rodents and one marsupial species). Altogether, the results from
previous and present studies suggest a significant relationship between levels of Cd and Pb in
soils and those in hair but also highlight that the patterns differ depending on the study. This

may be, for instance, due to species traits or the bioavailability of TM at particular study sites.
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Despite the differences between these studies, it is notable that the coefficients of
determination for the relationship between hair and soil concentrations were similar for the
three species of rodents studied (the wood mouse, Rattus rattus and Rattus norvegicus) in the
Marcheselli et al. (2010) and McLean et al. (2009) works (Tableau III.).

In the present work, the relationships between TM concentrations in organs and those in
hair significantly differed between the two sampling sessions. TM concentrations for both the
liver and the kidneys as a function of hair concentrations exhibited a sharper increase in
spring 2011 than in fall 2010. As the individuals from spring 2011 were relatively older
compared to fall 2010, molting may have occurred in springtime before the field session and
may explain why animals trapped in spring exhibited lower levels of TM in hair but similar
internal concentrations. Because available food resources are generally different between the
fall and spring seasons (Abt and Bock 1998; Watts, 1968), the bioavailability of TM may also

differ depending on the season.
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4.2 Influence of individual characteristics (body mass and gender) on the prediction

of TM concentrations in organs from those in hair

As many individual characteristics can modulate the bioaccumulation of TM in animals
(Peakall and Burger, 2003), age- and gender-related patterns may partially explain residual
variability and improve model predictions. For instance, it is well known that under long-term
exposure, Cd accumulates in the targeted organs over an individual’s entire lifespan
(Beernaert et al., 2007; Komarnicki, 2000; Shore and Douben, 1994a; Uchino et al., 1990).
After considering TM concentrations in hair, relative age (estimated by body mass) was
significantly related to Cd and Pb in the liver in session 2010 and to Cd in the kidneys for
both sessions (Tableau III.). The addition of individual characteristics to the Cd models
largely increased the proportion of explained variability compared to the Pb models. Rautio et
al. (2010) studied the accumulation of eight metals in the kidneys, liver, and hair of an
insectivorous species, the hedgehog (Erinaceus europaeus). These authors observed an
increase in Cd concentration with the age of individuals in the liver and kidneys but not in
hair. In the present study, except in the liver in 2010, no effect of age was detected on Pb
accumulation. The weak effect of relative age (estimated by the body mass) on Pb
concentrations in our study is consistent with the study of Beernaert (Beernaert et al., 2007).
Those authors hypothesized that the absence of an age effect on Pb concentrations in organs
could be because Pb accumulates preferentially in bone tissues with an age-related pattern
(Shore and Douben, 1994b; Talmage and Watson, 1991).

Differences in accumulation between males and females have been highlighted in the
literature in different species of small mammals (Beernaert et al., 2007; Komarnicki, 2000;
Peakall and Burger, 2003; Sanchez-Chardi et al., 2007). In the present study, Cd
concentrations in the liver for both sessions and Pb concentrations in the liver for session
2010 differed between males and females. Despite those results, as partial explained
variability was small, gender did not appear to be highly related to internal concentrations in
the present work (Tableau III.). However, we would advise including gender in further studies

addressing the transfer and accumulation of TM, especially when sex ratios are skewed.
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5 Conclusion

Given the need for developing non-lethal methods, TM concentrations in hair can
constitute an alternative for TM burden estimation in internal tissues. In the present study, Cd
concentrations in hair weakly predicted internal concentrations for session 2010 and were not
significant for session 2011. The results indicated that relationships were not only species-
specific, as highlighted in previous studies, but also time-specific and differed from previous
works, making the development of this non-lethal tool even more complicated for Cd
predictions. On the other hand, Pb concentrations in hair predicted internal concentrations in
both organs more accurately than Cd, and predictions were weakly influenced by individual
characteristics. Thus, the use of hair to estimate Pb concentrations in organs is a promising
tool for non-lethal approaches, even though further studies are still needed to develop,
generalize, and apply this tool in routine risk assessment. Peakall and Burger (2003)
highlighted some environmental and individual characteristics that can modulate TM
bioavailability, such as habitat composition, nutrition, and behavior. Those parameters should
be integrated in further studies to develop more precise predictions.

If individual characteristics are considered in the estimation of TM concentrations in
organs, their evaluation has to be adequate in the framework of a non-lethal approach.
Gender, for instance, can be relatively easy to determine by a simple observation of the
perineum region in adult individuals (without dissection) or by performing a conventional
molecular analysis on tissues or feces sampled from each individual (Shaw et al., 2003).
Estimation of the relative age of rodents by crystalline dry weight (Quéré and Vincent, 1989)
constitutes an invasive method and must be replaced. In this study, the results indicated that
crystalline lens mass and body mass were highly correlated, and thus body mass, a non-
invasive and easily accessible measure, could be used as an estimator of age in non-lethal

approaches.
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8 Supplementary Material

8.1  Detailed protocol for the measure of TM concentrations in tissues

Soft tissues (internal organs) were digested in nitric acid (5 mL HNO3, 65%, Carlo-Erba,
analytical grade) at 65°C during 72 h. Hair was digested in a mix (1:3) of nitric acid and
hydrogen peroxide (H,0O,) at 65°C for 24h. After digestion, samples were diluted by adding
UP water. Cadmium and Pb concentrations in hair and soft tissues of each individual were
then measured by graphite furnace atomic absorption spectrometry (GF-AAS, VARIAN
2207) and expressed as pug/g dry mass (DM) of the total sample. Blanks (nitric acid and UP
water, or 1:3 nitric acid:hydrogen peroxide and UP water) and Certified Reference Materials
(CRM: TORT-2, lobster hepatopancreas, and DOLT-3, dogfish liver, from the National
Research Council Canada) were prepared and analyzed with the samples. Duplicates were

performed for each analysis and repeated if the recovery standard deviation was above 5%.

8.2  Metrology for the measure of TM concentrations in tissues

For session 2010, average CRM recoveries were calculated for Cd at 108 + 14% and 111
+ 16%, and for Pb at 92 + 18% and 114 + 19%, for DOLT-3 and TORT-2, respectively.
Detection limits for session 2010 were 0.12 ug/g DM and 0.01 ug/g DM for liver, 0.52 ug/g
DM and 0.05 pg/g DM for kidneys, and 0.39 nug/g DM and 0.02 pg/g DM for hair, for Pb and
Cd, respectively. For session 2011, average CRM recoveries were calculated for Cd at 94 +
20% and 97 + 20%, and for Pb 98 + 12% and 107 £ 11%, for DOLT-3 and TORT-2,
respectively. Detection limits for session 2011 were 0.03 ug/g DM and 0.01 pg/g DM for
liver, 0.32 pg/g DM and 0.04 pg/g DM for kidneys, and 0.39 ug/g DM and 0.04 ug/g DM for
hair, for Pb and Cd, respectively. When a concentration value was under the detection limit,

half of the detection limit value was assigned to the sample for statistical analyses.

121



111. Résultats — Chapitre 2

o a
5 87
c
)]
J o |
o o
@
—_
L
‘D_ —
o - ——
[ I I I T I I 1
0 2 4 6 8 10 12 14
Crystalline lens mass (mg) of animals captured in fall 2010
Q
«
> i b
3 © -
@
L 2 -
© 4
o J [ F—1 —
[ I ! I T I I 1
0 2 4 6 8 10 12 14

Crystalline lens mass (mg) of animals captured in spring 2011

Figure III.S1 Age structure (distribution of crystalline lens mass) of wood mice captured (a) in fall 2010 and (b) in
spring 2011.
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Figure IIL.S2. Relationship between crystalline lens mass (commonly used as an estimator of relative age) and the
entire body mass (including digestive tracks and potential embryos) of wood mouse individuals (n = 315) from
Metaleurop.
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Chapitre 3: Effets toxiques des ETMs
au niveau histologique et

hématologique

Ce chapitre est composé de deux parties consacrées a I’évaluation des effets toxiques des
ETMs chez les mulots sylvestres a travers 1’observation d’altérations histologiques dans les

organes cibles (Partiel) et de I’étude de plusieurs parametres hématologiques (Partie 2).

125



126



Partie 1: Histopathology related to
cadmium and lead bioaccumulation
in chronically exposed wood mice,
Apodemus sylvaticus, around a

former smelter

Cette partie de chapitre a fait I’objet d’une publication dans la revue Science of the Total

Environment

Scdence of the Total Environment 481 {2014) 167-177

Contents lists available at ScienceDirect

Science of the Total Environment

journal homepage: www.elsevier.com/locate/scitotenv

Histopathology related to cadmium and lead bioaccumulation in chronically @ e
exposed wood mice, Apodemus sylvaticus, around a former smelter

Nicolas Téte **, Mercé Durfort °, Dominique Rieffel , Renaud Scheifler ?, Alejandro Sinchez-Chardi ©¢

* Laboratoire Chrono-Environnement, UMR 6249 University of Franche-Comté/CNRS Usc INRA, 16 route de Gray, F-25030 Besangon Cedex, France
b Departament de Biologia Cellular, Facultat de Biologia, Universitat de Barcelona, Av. Diagonal-643, E-08028 Barcelona, Spain

* Servei de Microscopia, Facultat de Ciencies, Ed. C, Universitat Autonoma de Barcelona, E-08193, Bellaterra, Barcelona, Spain

“ Departament de Biologia Animal Facultat de Biologia, Universitat Barcelona, Av. Diagonal-643, E-08028 Barcelona, Spain

127



128



III. Résultats — Chapitre 3 — Partie 1

Histopathology related to cadmium and lead bioaccumulation
in chronically exposed wood mice, Apodemus sylvaticus, around a

former smelter

Nicolas Téte, Merce Durfort, Dominique Rieffel, Renaud Scheifler, Alejandro

Sanchez-Chardi

Abstract

The ceasing of industrial activities often reduces the emission of pollutants but also
often leaves disturbed areas without remediation and with persistent pollutants that can still be
transferred along the food chain. This study examines the potential relationships between non-
essential trace metals and histopathology in target tissues of wood mice (Apodemus
sylvaticus) collected along a gradient of contamination around the former smelter, Metaleurop
Nord (northern France). Cadmium and lead concentrations were measured, and histological
alterations attributable to chronic trace metal exposure were assessed in the liver and the
kidneys of 78 individuals. Metal concentrations quantified in the present study were among
the highest observed for this species. Some histological alterations significantly increased
with Cd or Pb concentrations in the soil and in the organs. Sixteen mice from polluted sites
were considered at risk for metal-induced stress because their Cd and/or Pb tissue
concentrations exceeded the LOAELSs for single exposure to these elements. These mice also
exhibited a higher severity of histological alterations in their organs than individuals with
lower metal burdens. These results indicate that the Metaleurop smelter, despite its closure in
2003, still represents a threat to the local ecosystem because of the high levels and high
bioavailability of Cd and Pb in the soil. However, among the mice not considered at risk for
metal-induced stress based on the metal levels in their tissues, a large percentage of
individuals still exhibited histological alterations. Thus, the present study suggests that the
evaluation of toxic effects based only on the LOAELSs for single metal exposure may result in

the underestimation of the real risks when specimens are exposed to multiple stressors.
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Highlights
e (d and Pb tissue levels and pathologies increase along a gradient of pollution
¢ Individuals considered at risk for metal-induced stress exhibit severe alterations
e  Number of mice with alterations is higher than expected based on toxic thresholds
® Histological alterations constitute a suitable biomarker for metal exposure

e Persistent pollution constitutes a risk for wildlife inhabiting the abandoned site

Keywords

Trace metals; Risk to wildlife; Persistent pollution; Biomarkers; Tissue injury.
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Graphical abstract

Severity of alterations in wood mice in function of LOAELSs thresholds for
Cd- and Pb-induced stress in liver and kidneys
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1 Introduction

Among the sources of potentially toxic chemicals released by human activities into the
atmosphere, water, and soil, abandoned industrial sites represent an important threat to both
human and ecosystem health. The ceasing of industrial activities often reduces the emission of
pollutants but also often leaves the disturbed areas without remediation or control measures to
reduce the environmental impact of persistent pollutants that can be transferred for long
periods through the food chain (Chwelatiuk et al., 2005; Swiergosz-Kowalewska et al., 1998,
2001, 2005; Wlostowski et al., 2005). Metaleurop Nord (Noyelles-Godault, Nord-Pas-de-
Calais, northern France), a former lead (Pb) and zinc (Zn) smelter, is a clear example of this
important environmental concern and constitutes an interesting case-study to understand the
long-term transfer and effects of trace metals (TMs) along a gradient of contamination.
Previous surveys spanning 40 km” around the former smelter defined a wide impacted area
and reported potentially toxic concentrations of TMs in biotic and abiotic compartments, even
after the ceasing of industrial activity. After more than 100 years of activity (1894-2003), the
soil of this area remains dramatically polluted by several trace metals. A previous study
analyzed the concentrations of 18 TMs in urban topsoil and reported that the site is mainly
polluted by cadmium (Cd), indium (In), Pb, antimony (Sb) and Zn (Douay et al., 2008). For
example, TM levels in the soil of the polluted area range from 0.1 to 2,402 mg/kg for Cd,
from 16 to 41,960 mg/kg for Pb and from 44 to 38,760 mg/kg for Zn, with concentrations
depending on the prevailing SW-NE winds and decreasing with the distance from the
Metaleurop smelter (Fritsch et al., 2010a). Ecotoxicological studies with autochthonous
species representing different trophic levels of the local food chain reported tissue
bioaccumulations of Cd and Pb reaching potentially toxic levels, demonstrating that these two
non-essential metals are the main concern for environmental risk assessment. These biological
models included earthworms (Bernard et al., 2010; Brulle et al., 2011), snails (Fritsch et al.,
2011a, 2011b), rodents (Fritsch et al., 2010b, 2011b; Téte et al., 2013), insectivores (Fritsch et
al., 2010a, 2011b) and birds (Coeurdassier et al., 2012, Fritsch et al., 2012). Concerning
human health, the concentrations of Cd and Pb in vegetables produced in some agricultural
areas and kitchen gardens from the polluted area around Metaleurop do not conform with the
European foodstuff legislation (Douay et al., 2013). Finally, when applying models for risk
assessment of non-essential metal exposure using data from the Nord-Pas-de-Calais region in
France, Metaleurop was one of the two largest regional risks with the Lille urban area

(Caudeville et al. 2012). All this information highlights the fact that high levels of TMs in the
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soil around Metaleurop, primarily Cd and Pb, are transferred through the trophic chain and
may induce toxic effects in both the local wildlife and the human population.

Hepatic and renal tissues are the two principal targets for the accumulation and the
toxic effects of acute and chronic exposure to Cd and Pb, especially when these persistent
TMs are ingested through the diet, the most important exposure route in mammals (Shore and
Rattner, 2001). As a general mechanism, when metal concentrations exceed the binding
capacity of metallothioneins (Rogival et al., 2007b; Swiergosz-Kowalewska, 2001), free
metallic ions may damage cellular structures, for example, inducing oxidative stress
(Chwelatiuk et al., 2005; Sanchez-Chardi et al., 2009a). The toxic effects of these TMs in the
liver and the kidneys include genotoxic damage that may lead to necrosis and/or apoptosis
(Damek-Poprawa and Sawicka-Kapusta, 2003; Jacoby et al., 2002; Liu et al., 2010; Salinska
et al., 2012; Sanchez-Chardi et al., 2009a, 2009b; Wlostowski et al., 2000) or chronic
inflammation that can increase cancer risk (Chwelatiuk et al., 2005; Salinska et al., 2012).
Moreover, in the liver, steatosis may be indicative of important disturbances such as cirrhosis;
in the kidneys, glomerular hyperplasia and tubular degeneration indicate a compensatory
mechanism following the decrease in renal excretory function (Ceruti et al., 2002; Damek-
Poprawa and Sawicka-Kapusta, 2003, 2004; Pereira et al., 2006; Salinska et al., 2012;
Sanchez-Chardi et al., 2009a; Wtostowski et al., 2000, 2004, 2010). Histopathological
analyses are carried out to easily identify and quantify these important structural alterations,
which are considered to be biomarkers that provide interesting ecotoxicological information,
especially when combined with internal concentrations of TMs as a biomarker of exposure
(Ceruti et al., 2002; Brzoéska et al., 2003; Damek-Propawa and Sawicka-Kapuska, 2003, 2004;
Pereira et al., 2006; Salinska et al., 2012; Sanchez-Chardi et al., 2008, 2009a, 2009b; Zhang et
al., 2011).

For biomonitoring purposes, several species of small mammals have been used in
ecotoxicological studies and have been shown to be suitable for the study of environmental
pollution (Ceruti et al., 2002; Nawrot et al., 2008; O’Brien et al., 1993; Pereira et al., 2006;
Sanchez-Chardi et al., 2009a, 2009b; Shore and Rattner, 2001). Among these terrestrial
species, the wood mouse (Apodemus sylvaticus) is a particularly suitable bioindicator, as it is
widely distributed in Europe, omnivorous, widespread, abundant in nature (Rogers and
Gorman, 1995), and reacts to anthropogenic disturbances (e.g., Rogival et al., 2006, Sanchez-
Chardi et al., 2007, Scheirs et al., 2006, Tersago et al., 2004). Recently, several
ecotoxicological studies carried out in France (Drouhot et al., 2014; Fritsch et al., 2010b; Téte

et al., 2013), Spain (Fernandez et al., 2012; Gonzélez et al., 2006, 2008; Sanchez-Chardi et

133



III. Résultats — Chapitre 3 — Partie 1

al., 2007, 2009a; Torres et al., 2004, 2006), Portugal (Lopes et al., 2002; Lourenco et al.,
2013), Belgium (Beernaert et al., 2007, 2008; Berckmoes et al., 2005; Rogival et al., 2006,
2007a, 2007b; Scheirs et al., 2006; Tersago et al., 2004), Holland (van den Brink et al., 2010,
2011; Wijnhoven et al., 2007), Bulgaria (Topashka-Ancheva et al., 2003), Slovakia
(Martiniakov4 et al., 2010, 2012), Italy (Marcheselli et al., 2010), United Kingdom (Erry et
al., 1999, 2005; Ismail and Roberts, 1992; Milton and Johnson, 1999, 2002; Milton et al.,
2002, 2003, 2004; Shore, 1995; Sneddon et al., 2009) and Ireland (Milton et al., 2002, 2003,
2004) evaluated several biomarkers of exposure and effect in natural populations of wood
mice inhabiting polluted sites. Overall, the different studies reported that this species is
particularly interesting for ecotoxicological studies because it bioaccumulates metals and
metalloids in its hard and soft tissues. Moreover, several biomarkers at molecular,
biochemical, cellular, physiological and morphological levels have been related to
anthropogenic disturbances. Despite these efforts mainly based on biomarkers of exposure,
there is still relatively little information on the results of chronic metal exposure on
biomarkers of effect. For example, there is an evident lack of information about histological
pathologies attributed to pollution in target tissues in Apodemus sylvaticus. Structural
alterations have only been evaluated once in wood mice, which were impacted by the
effluents of a landfill (Sanchez-Chardi et al., 2009a). Specifically, there is no information on
the structural alterations caused by chronic exposure to high levels of Cd and Pb along a
gradient of pollution.

By sampling wild wood mice along a pollution gradient primarily contaminated by
two non-essential TMs (Cd and Pb) and by an essential element (Zn), the aims of this work
were (1) to estimate internal concentrations of Cd and Pb in target organs (the liver and the
kidneys) as a biomarker of exposure, (2) to qualify histological alterations attributed to
pollution and to quantify the severity of the observed pathologies as biomarkers of effect, (3)
to correlate histological alterations with Cd and Pb concentrations in organs and in the soil
along the gradient of contamination, and (4) to relate the severity of the observed histological
alterations with the thresholds for toxic effects (Lowest Observed Adverse Effect Levels
(LOAELs) for Cd and Pb in liver and kidneys) and thus discuss the potential risk of chronic

exposure to TMs for terrestrial wildlife.
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2 Materials and methods

2.1 Study site

The field work was conducted around the site of the former smelter, Metaleurop Nord
(50°25°42 N 3°00°’55 E). Cadmium and Pb concentrations in soils and in organs were
evaluated in the present study, because they have been demonstrated to be highly toxic (Shore
and Rattner, 2001). The impacted area was divided into 160 squares of 500x500 m that
constituted our sampling units (Fritsch et al., 2010a). One control site (hereafter named “-”),
approximately 10 km north-east of the Metaleurop smelter, was compared with three
representative sampling units located around the former smelter that were selected according
to their levels of Cd and Pb in soils: one lightly “+”, one moderately “++”, and one highly
“+++” polluted square. Cadmium and Pb soil contamination characteristics for each sampling

unit are shown in Tableau II1.1.

2.2 Small mammal collection and sample preparation

During spring 2011 (from the 3™ to the 15™ of April), a total of 84 wood mice were
trapped along the gradient of contamination: 17 individuals on the “-” site, 18 on the “+” site,
27 on the “++” site and 22 on the “+++” site (Tableau III.2). Wood mice were trapped using
non-lethal INRA traps baited with fresh straw, sunflower seeds and apple pieces. In each of
the four squares, 100 traps (10 lines of 10 traps, 3 m-spaced) were placed in woody patches
(hedgerows, copses, tree plantations and forests) for 3 nights, with a total effort of 1200 trap-
nights. Sampling authorization was given by the Direction Régionale de I’Environnement, de
I’Aménagement et du Logement (DREAL) of Nord—Pas-de-Calais. Wood mice were
euthanized in the field by cervical dislocation following the American Veterinary Medical
Association ethical guidelines (AVMA, 2013). In each specimen, gender was determined
during dissection, and crystalline lenses were removed and put in a 3% formaldehyde solution
to estimate the relative age by the dry crystalline lens mass (protocol described by Quéré and
Vincent, 1989). The liver and the kidneys of the mice were collected and preserved for

subsequent chemical and histopathological analyses immediately after cervical dislocation to

avoid early post-mortem necrosis.
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Tableau III.1 Minimum, median, mean, and maximum Cd and Pb concentrations (ug/g DM) in the soil. Results are presented for each square (pollution level).

Control (-) Lightly polluted (+) Moderately polluted (++) Highly polluted (+++)
Min Median Mean Max Min Median Mean Max Min Median Mean Max Min Median Mean Max

Cd 1.1 L.5 1.4 1.6 1.6 5.8 5.2 6.0 3.6 9.1 7.0 133 153 31.9 44.6 78.6

Pb 96.1 111.7 998 116.1 2375 270.2 280.1 333.0 2446 512.0 407.7 8056 6585 1,008.1 28719 7,330.6

136



III. Résultats — Chapitre 3 — Partie 1

2.3 Quantification of Cd and Pb in tissues

Samples of hepatic and renal tissues from each individual were dried until their weight
was constant (one week; 45°C) and digested using nitric acid (HNOs, 65%, Carlo-Erba
analytical quality) in a dry oven (65°C) for 72 h (Fritsch et al., 2010b, 2011b; Téte et al.,
2013). Then, samples were diluted in ultra-pure water (18.2 MQ/cm?) prior to the
quantification of Cd and Pb levels using furnace atomic absorption spectrometry (AAS,
VARIAN 240Z). All TM levels were expressed as pug/g of dry mass (DM). Blanks (nitric acid
+ ultra-pure water) and two certified reference materials (CRM: TORT-2, lobster
hepatopancreas, and DOLT-3, dogfish liver, from the National Research Council Canada)
were also analyzed along with the tissue samples. Duplicates were performed for each sample,
and if the RSD was above 5%, the analyses were repeated. Average recoveries of the CRMs
were calculated at 94 + 20% and 97 £+ 20% for Cd and 98 + 12% and 107 + 11% for Pb for
DOLT-3 and TORT-2, respectively. Detection limits in organs were 0.03 pg/g DM and 0.01
ug/g DM for the liver and 0.32 ug/g DM and 0.04 ng/g DM for the kidneys for Pb and Cd,
respectively. When a concentration value was under the detection limit, half of the detection

limit value was used for statistical analyses.

2.4  Histopathological evaluation

Small pieces of the liver and left kidney were fixed in 10% neutral-buffered
formaldehyde and processed for the histopathological assessment as described in Sanchez-
Chardi et al. (2009a). Briefly, after three weeks in the fixative solution, the tissues were
washed with distilled water and stored in 70% ethanol solution. Then, the tissues were
dehydrated in ethanol, cleared in toluene and embedded in Paraplast Histocomp (Vogel,
GieBen, Germany). Sections between 5 and 10 um thick were stained with hematoxylin and
eosin using standard procedures, mounted in DPX and observed with a Leitz DMRB light
microscope with a Leica DC 500 camera. Two observers (NT and ASC) established the same
criteria for histopathological evaluation and analyzed a minimum of three sections of each
sample codified in a “blind” manner to avoid subjective bias. Only the pathologies attributed
to pollution exposure were included in the present work (Liu et al., 2010; Salinska et al.,
2012, 2013; Wlostowski et al., 2000). Based on the severity and the extent of the lesions, the
alterations were measured on a conventional semi-quantitative scale: without alteration (0),
lightly altered (1), intermediately altered (2), and strongly altered (3). A score between 0-3

was assigned for each alteration in each sample in order to correlate pathologies with metal
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accumulation. Then, a global score between 0-3 was assigned to each organ (hereafter called
the “tissular score”) in order to relate the pathologies with the site of capture (protocol
described by Sanchez-Chardi et al., 2009a). To evaluate the toxic effects of Cd and Pb and to
summarize adverse effects observed in each individual, all alteration scores from both organs
(liver and kidneys) were summed to obtain a global alteration score for each individual
(hereafter called the “individual score”). Laboratory derived thresholds (LOAELSs) described
from Shore and Douben (1994a, 1994b) for toxic effects of Cd and Pb in small mammals
were used: 15 pg/g DM in the liver and 105 pg/g DM in the kidneys for Cd and to 10 pg/g
DM in the liver and 25 pg/g DM in the kidneys for Pb. Individuals exhibiting one or more

internal concentrations above these levels were considered “at risk” for metal-induced stress.

2.5 Statistical analyses

The sex ratios and the mean ages of the wood mice collected in each square along the
gradient of contamination were compared using % and Fisher tests, respectively. Because the
distributions of Cd and Pb concentrations in the organs and in the soil were skewed, the
variables were normalized for statistical analyses using log;o transformation. The levels of Cd
and Pb accumulation in hepatic and renal tissues along the contamination gradient were
compared using Fisher tests, and the pairwise differences were determined using Tukey’s
HSD post-hoc multiple comparison test. To test the potential influence of biotic factors, the
variations of TM concentrations in mouse tissues in relation with age (crystalline lens mass)
or gender were studied using Fisher tests. Potential relationships between TM concentrations
in the liver and in the kidneys were also studied using Fisher tests. The normality of residual
distributions from linear models was tested using Kolmogorov-Smirnov tests. The
relationships between the severity of alterations and the TM concentrations in the organs or in
the soil were tested using Spearman rank correlations. To test the influence of biotic factors
on the biomarkers evaluated, the differences in alteration severities as a function of age
(crystalline lens mass) or of gender were tested using Fisher tests and Fisher's exact tests for
contingency tables, respectively. Finally, the potential differences in the mean tissular scores
and in the mean individual scores along the contamination gradient or as a function of the
threshold limits for metal-induced stress were tested using Kruskal-Wallis tests or Mann-
Whitney tests, respectively. All results were considered to be significant when p < 0.050. All
statistical analyses were performed using R 2.15.1 software with the additional library

“pgirmess” (R Development Core Team, 2012).
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3 Results

3.1  Wood mouse sample characteristics

The wood mouse sex ratio was skewed slightly in favor of males (0.55, x? = 10.035, df
=3, p = 0.018, Tableau III.2), mainly because only two females (out of 17 total individuals)
were trapped in the control site (Tableau II.2). No mean age differences (estimated by
crystalline lens mass) were observed along the gradient of contamination (F = 1.083, df =3
and 80, p = 0.361). The population was composed primarily of adults (78 adult mice and only
six juveniles, Tableau III.2, Figure III.1). Juveniles were thus considered outliers and were

excluded from the dataset for further analyses.
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Figure III.1 The dry crystalline lens mass (mg), as an estimation of wood mouse age, as a function of the gradient
of contamination. The six grey circles correspond to the juvenile wood mice considered as outliers and thus excluded

from the dataset

3.2 Accumulation of TMs in wood mice

The concentrations of Cd and Pb in mouse tissues showed a high variability along the
gradient of contamination, with values ranging from 0.3 (control site) to 120.0 ug/g DM for
Cd and from under the limit of detection (control site) to 281.7 ug/g for Pb (Tableau IIL.3,
Figure III.2). The concentrations of Cd in both the liver and the kidneys of mice differed
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significantly along the gradient of contamination and showed a bell-shaped curve (in the liver,

F=21.679, df =3 and 74, p < 0.001, and in the kidneys, F = 27.347, df = 3 and 74, p < 0.001,

Figure III.2a and c, respectively). Concentrations of Pb in the liver and the kidneys increased

significantly along the gradient of contamination from the control “-” site to the highly
polluted “+++ site (F = 24.665, df = 3 and 74, p < 0.001 in the liver, and F = 16.741, df = 3
and 74 and p < 0.001 in the kidneys, Figure II.2b and d). No effect of age or gender could be

detected on the concentrations of Cd and Pb in the liver or the kidneys (p > 0.050). There was

a significant correlation between the concentrations of TMs in the liver and in the kidneys in
each individual (linear regressions, F = 99.773, df = 1 and 76, p < 0.001, R? = 0.57 for Cd,
and F=125.470,df = 1 and 76, p < 0.001, R?2 = 0.62 for Pb).
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Figure IIL.2 Log-transformed concentrations (ug/g DM) of Cd in the liver (a), Pb in the liver (b), Cd in the

kidneys (c) and Pb in the kidneys (d) as a function of the gradient of contamination. Different letters indicate

significant differences among groups (Tukey’s HSD, p < 0.05).
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Tableau II1.2 Number of individuals captured in each square (pollution level) by age and sex (in brackets: J, Q).

Control (-) Lightly Polluted (+) Moderately Polluted (++) Highly Polluted (+++) Total

Juvenile 33,0 21,1 0 1(1,0) 6(@,1)
Adult 14 (12, 2) 16 (8, 8) 27 (13, 14) 21 (8, 13) 78 (41, 37)
Total 17 (15, 2) 18(9,9) 27 (13, 14) 22 (9, 13) 84 (46, 38)

Tableau II1.3 Cd and Pb concentrations in the liver and the kidneys reported for A. sylvaticus sampled in polluted (P), reference (R) or multiple (M) sites located across Europe.

UDL = Under detection limits, DW = Dry weight, WW = Wet weight, SD = standard deviation, SEM = Standard error around the mean, NC = Not communicated.

Cd Pb
Site N Units Descriptive statistics Reference
Liver Kidneys Liver Kidneys
1.4 5.1 0.09 1.0 Mean
R () 17 ug.g” DW Current study
[0.3-4.3] [0.3-17.8] [UDL - 0.5] [UDL - 2.6] [Range]
4.8 17.4 0.6 42
P+) 18
[1.7-17.0] [1.9-34.8] [UDL - 6.3] [UDL - 35.0]
11.2 38.1 0.8 16.0
P (++) 27
[1.6-32.1] [7.7-120.0] [UDL -3.7] [0.6 —281.7]
5.6 16.5 1.3 24.8
P (+++) 22
[1.4-18.6] [4.3 - 40.1] [0.2-4.2] [3.5-268.3]
R 11 0.16 £ 0.06 0.7 £0.27 0.05 £0.02 0.33£0.19 ug.g DW Mean + SD Lourengo et al. (2013)
P 10 0.32+0.17 1.35+£0.49 0.04 £0.02 0.25+0.15
121 and 2.5 5.4 0.72 34 Mean
P(+) pg.g‘1 DW Téte et al. (2013)
122 [0.14 - 38] [0.33 - 68] [0.12 - 13] [0.52 - 26] [Range]
4.1 5.5 0.95 8.1
P (++) 178
[0.01 - 209] [0.35 - 154] [0.12 - 14] [0.52 - 151]
261 and 3.7 8.8 3.4 432
P (+++)
260 [0.01 - 91] [0.53 - 332] [0.12 - 50] [0.52 - 1282]
M 4t063 0.020 to 0.400 0.050 to 1.51 0.115 to 0.596 0.160 to 4.88 ug.g Ww Range Fernandez et al. (2012)
4.0+3.1 . Mean + SD
P 27 ug.g DW van den Brink et al. (2011)
[0.08 — 14.4] [Range]
2.8 12.4 0.2 2.7 Median
R 23 ug.g” DW Fritsch et al. (2010b)
[0.5-12.6] [1.8 —44.2] [UDL - 3.8] [0.5-72.3] [Range]
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Marcheselli et al. (2010)

van den Brink et al. (2010)

Sanchez-Chardi et al. (2009a)

Beernaert et al. (2007)

Rogival et al. (2007a)

Rogival et al. (2007b)

Scheirs et al. (2006)

Torres et al. (2006)

Kramarova et al. (2005)

Milton et al. (2004)

Tersago et al. (2004)

Torres et al. (2004)
Milton et al. (2002)

Dmowski et al. (1995)

Shore (1995)

Ma (1989)
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3.3 Observed pathologies and relationships with TM concentrations

3.3.1  Histological alterations

In the 78 wood mice screened for histological alterations, three pathologies attributed
to pollution exposure were encountered in the liver (lymphocyte infiltrations, necrosis and
cell degeneration and steatosis), and four were encountered in the kidneys (lymphocyte
infiltrations, necrosis and cell death in cortical and medullary regions, changes in Henle's
loops and cell degeneration of the tubular epithelium, and cell debris and change in
glomerular aspect and size). These alterations are presented in Figure I11.3 for the liver and in
Figure II1.4 for the kidneys. For the liver, only a few individuals presented severe steatosis (2
mice) or severe lymphocyte infiltrations (2 mice, Tableau II1.4). Looking specifically at
lymphocyte infiltration in the liver, the results indicated that light to severe leukocyte
infiltrations were present in a higher percentage of individuals (tendency) from the polluted
sites (50% from the “+” site, 37% from the “++” site and 38% from the “+++” site) than from
the control site (21%). Moreover, considering the liver, 17/23 individuals presenting severe
hepatocyte necrosis were collected in the “++” and the “+++" sites (Tableau I11.4). Regarding
the kidneys, only a few wood mice presented severe lymphocyte infiltrations (2 mice) or
disturbed glomerular aspect (4 mice), but more exhibited severe necrosis (8 mice). Fourteen
mice presented severe cell degeneration, including 8 mice trapped in the highly polluted
“+++7 site (Tableau II.4). None of these hepatic or renal alterations were related to the
relative age of the wood mice (p > 0.050). Concerning gender, severities of renal cell
degeneration of the tubular epithelium and of necrosis and cell degeneration were higher in
females than in males (Fisher's exact tests, p = 0.047 and p = 0.008, respectively).

The results indicated that necrosis and cell degeneration in the liver (Figure II1.3b) and
cell degeneration of the tubular epithelium in the kidneys (Figure II1.4g) were significantly
related to soil contamination. These alterations increased with both Cd and Pb levels in the
soil (for hepatocyte necrosis, Spearman’s rank correlations 1y = 0.27, p = 0.016 and r, = 0.26,
p = 0.019, and for tubular degeneration, ry = 0.26, p = 0.020 and r; = 0.24, p = 0.032, for Cd
and Pb, respectively). Cell degeneration of the tubular epithelium was also significantly
related to the Pb concentration in the kidneys (rs = 0.23, p = 0.041). The severity of kidney
glomerular hyperplasia (Figure III.4b), though not significantly related to contamination,

appears to be related to the severity of other alterations observed in the kidneys: tubular
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degeneration (r; = 0.27, p = 0.015) and necrosis and cell death in cortical and medullary

regions (r; = 0.45, p < 0.001).

Figure II1.3 Representative micrographs of hepatic sections from A. sylvaticus: (a) non-altered hepatocytes with
normal shape, (b) hepatocyte degeneration and necrosis, (¢) inflammation and lymphocyte infiltration, (d) steatosis in

hepatocytes (scale bars correspond to 100 pm).

Figure III.4 Representative micrographs of renal sections from A. sylvaticus: (a) normal-sized glomeruli, (b)
glomerular hyperplasia, (c) normal tubules, (d, €) tubular necrosis and changes in Henle's loops, (f) inflammation and
lymphocyte infiltration in the medulla, (g) necrosis and cell degeneration of the tubular epithelium and cell debris

(scale bars correspond to 100 um).
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Tableau II1.4 Number of individuals presenting histopathology per category of severity, from no alteration (0) to strongly altered (3), in the liver or the kidneys and organ scores

based on general observations of the tissues for each square sampled and for the whole sample.

- + ++ +++ All sites
Organ Histological alterations
o 1230 1 23 0 1 2 3 0123 0 1 2 3
Lymphocyte infiltrations 11 3 00 8 5 1217 8 2 0 13 8 0 0 49 24 3 2
. Necrosis and cell degeneration 7 142 7 2 34 5 5 11 6 6 1 3 11 25 9 21 23
Liver Steatosis 2 01115 1 0024 1 2 019 01 1 70 2 4 2
Global liver score 8 321 8 2 42 10 8 4 5 7 1 8 5 33 14 18 13
Lymphocyte infiltrations 3 83 0 1 11 40 6 12 8 1 3 9 8 1 13 40 23 2
Necrosis and cell death in cortical and medullary regions 4 3 52 5 4 52 7 4 13 3 4 8 8 1 20 19 31 8
Kidneys Changes in Henle's loops anda:;llczialgj:;r:ion of the wbular epithelium 0 0 11 3 5 9 10 134 0 5 &8 8 1 30 31 14
Glomerular aspect and size 4 5 41 2 8 6 0 5 10 10 2 5 8 7 1 16 31 27 4
Global kidney score 2 741 5 4 61 7 7 9 4 4 8 5 4 18 26 24 10
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3.3.2 Tissular and individual scores

When considering the tissular scores, 13 mice (17% of the individuals analyzed)
presented a strongly altered liver, and 10 of those 13 were trapped in the moderately “++” and
highly “+++” polluted sites (Tableau I11.4). Similarly, 10 mice (13%) presented strongly
altered kidneys, including 8 mice collected in the “++” and “+++” sites (Tableau II1.4). The
tissular scores tended to increase along the gradient of contamination, especially in the liver
(Figure IIL.5), but the results were not significant (Kruskal-Wallis 2 = 4.245, df = 3, p = 0.
236 for the liver score and Kruskal-Wallis 2 = 0.489, df = 3, p = 0.921 for the kidney score).
Finally, the individual score (the sum of all the alteration scores) was significantly higher in
individuals considered at risk for metal-induced stress because their tissular Cd or Pb

concentrations exceeded the LOAELs (W = 677.5, p = 0.0241).
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Figure IILS Variability in the percentage of individuals per category of tissular scores for the liver (a) and for the
kidneys (b) for individuals trapped at different sites along the contamination gradient. Shades of grey correspond to
the severity of alterations in the liver or the kidneys, from light grey (0) for no alteration to dark grey (3) for severe
alterations. The width of each level of the gradient of contamination corresponds to the relative number of individuals
studied.
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4 Discussion

4.1 Accumulation of TMs in wood mice

The Metaleurop Nord smelter was considered to be one of the largest plants producing
primary Pb in Europe. In 2001, 115 000 tons of Pb and 87 000 tons of Zn were manufactured,
resulting in the production of 150 000 tons of slag. In 2002, despite significant technical
improvements during the 1970s, 16.9 tons of Pb, 31.6 tons of Zn and 950 kg of Cd were still
annually released into the atmosphere around the smelter (Douay et al., 2009; DRIRE, 2003).
Despite the ceasing of industrial activity in 2003, the concentrations of Cd and Pb observed in
the present study in the liver and the kidneys of wood mice trapped in the region around
Metaleurop are among the highest reported in the literature for the wood mouse (Tableau
III.3). Previous studies conducted in the same area around the Metaleurop smelter in 2006
(Téte et al., 2013) and in 2007 (Fritsch et al., 2010b) showed similar results (Tableau III.3).
Median Cd concentrations are even higher in the present study compared to the results from
past years (Tableau II1.3). In the present work, though the Pb concentrations in both organs
increased along the pollution gradient, this was not the case for Cd, for which the highest
concentrations were found in individuals inhabiting the moderately polluted site. This pattern
is unusual for this site and remains to be explained, though variations in the wood mouse diet
and in the bioavailability of Cd from the soil to the various diet items may provide an
explanation. In any case, the present elevated tissue concentrations highlight that the transfer
of Cd and Pb from the soil to the biota is still high despite the ceasing of the industrial activity
of the Metaleurop smelter. This could be due to modifications of the soil characteristics
(acidification, for instance) over time due to land use changes (forests have been planted
around Metaleurop to decrease dust emissions), which can heavily influence Cd

bioavailability to wood mice (van den Brink et al., 2010).
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4.2 Histological alterations

To evaluate the effects of toxic compounds on the biota, many approaches have been
proposed (e.g., Mussali-Gallante et al., 2013). In this study, histology was used to qualify and
quantify alterations caused by TM pollution in target organs. The alterations observed in this
work are among the most commonly observed in small mammals exposed to TMs, and they
have been attributed to chronic exposure to Cd and Pb in prior experimental studies (Liu et
al., 2010; Salinska et al., 2012, 2013; Wlostowski et al., 2000). In the liver, commonly
observed histopathological damage from Cd and Pb exposure is likely due to the role the liver
plays in the transformation, bioaccumulation and excretion of toxics (Sanchez-Chardi et al.,
2009a). For instance, the effect of pollutants on hepatocyte death (apoptosis or necrosis) has
been highlighted in different species of small mammals (Damek-Poprawa and Sawicka-
Kapusta, 2003, 2004; Liu et al., 2010; Salinska et al., 2012; Sanchez-Chardi et al., 2009a,
2009b; Wlostowski et al., 2000). In the present study, liver necrosis and the severity of cell
degeneration were significantly linked with Pb and Cd concentrations in the soil but not with
Cd or Pb concentrations in the organs. Cell degeneration observed was compatible with
glycogenic degeneration given the histopathological assessment reported here and also
because of the high amounts of glycogen accumulated in hepatocytes observed in a
preliminary survey of ultrastructural changes in hepatocytes evaluated by Transmission
Electron Microscopy (data not shown). The lack of relationship between liver necrosis and
cell degeneration and internal concentrations are yet to be explained, but increases in these
alterations in the highly polluted sites may be linked to a decrease in food resource quality
(e.g., amount of vitamins, antioxidants, carotenoids) due to Cd and Pb contamination in the
soil. Steatosis (presented as lipid droplets in cytoplasm) in hepatocytes, a sign of metabolic
disturbance, was detected only in a few mice (8/78). Because only a few individuals presented
this alteration, no direct link between steatosis and pollution could be identified in the present
study, which contradicts previous studies that highlighted an increase in steatosis frequency in
small mammals exposed to a mixture of metallic and/or organic pollutants (Sanchez-Chardi et
al., 2009a; Wiostowski et al., 2008). The present results also indicated that the percentage of
mice presenting lymphocyte infiltrations tended to be higher in the polluted sites than in the
control site. This increase in infiltrations, considered to be a sign of the inflammatory process,
has been observed in previous studies of small mammals exposed to TMs, notably Cd and Pb
(Damek-Poprawa and Sawicka-Kapusta, 2004; Salinska et al., 2012; Sanchez-Chardi et al.,

2009a), and may represent an increased cancer risk (Chwelatiuk et al., 2005; Salinska et al.,

148



III. Résultats — Chapitre 3 — Partie 1

2012). Observation of a single pathology in the liver in relation to TM concentrations was
confirmed by the tissular score for the liver that tended to increase in animals inhabiting
highly polluted sites. Together, these results indicate that mice living around the former
Metaleurop smelter may exhibit more severe hepatic alterations and may be at risk for metal-
induced stress.

When looking at renal alterations, we observed that 74% of the individuals studied
presented light to severe kidney necrosis and cell death, 79% presented changes in glomerular
aspect and size, notably glomerular hyperplasia, and 83% presented lymphocyte infiltrations.
These results do not exhibit a distinct increase in alteration severity along the gradient of
pollution. One could argue that because the median Cd and Pb concentrations measured in the
control site (-) soil are 3 to 4 times higher compared to the median background concentrations
for the North-Pas-de-Calais region (i.e., Tableau III.1, [Cd]pedian = 0.40 pg/g DM and
[Pb]imedian = 29.7 ng/g DM, Sterckeman et al., 2007), even wood mice living in the control site
could exhibit adverse effects. The type of histological alterations observed in the present
study are consistent with those found in literature regarding different species of small
mammals exposed to Cd, Pb and other pollutants (Damek-Poprawa and Sawicka-Kapusta,
2003, 2004; Liu et al., 2012; Salinska et al., 2012; Sanchez-Chardi et al., 2009a; Wlostowski
et al., 2000, 2004, 2010). The observed damages are generally more obvious in the renal
cortex than in the medulla, where Cd accumulates preferentially around the proximal tubules
(Dorian et al., 1992; Swiergosz-Kowalewska, 2001). In the present results, cell degeneration
of the tubular epithelium increased along the pollution gradient and with Pb concentrations in
the kidneys, possibly due to a compensatory mechanism following the loss of renal excretory
function because of tubular cell death (Sanchez-Chardi et al., 2009a). Moreover,
morphological changes in Henle's loops observed in some animals suggest a response to
increased filtration that can affect absorption and reabsorption (Reyes et al., 2013), as
reported in rats exposed to Cd (Brzdska et al., 2003). In summary, the present results may
indicate an impairment of the renal function in mice under high chronic exposure to Cd and
Pb. These alterations may indicate renal insufficiency and lead to renal failure for the
individuals living in the highly polluted sites and/or exhibiting the highest Pb concentrations

in the kidneys.
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4.3 Risk to wildlife under chronic exposure to TMs

According to the thresholds for metal-induced stress defined by Shore and Douben
(1994a, 1994b), 11/78 individuals studied were at risk because of the Cd threshold in the
liver, and one was above the threshold for Cd in the kidneys. Of these individuals, one was
trapped in the lightly polluted site, eight in the moderately polluted site and two in the highly
polluted site. By contrast, none of mice had Pb concentrations in the liver above the threshold
described for metal-induced stress, but 5 individuals were above the threshold defined for Pb
in the kidneys. Based on these thresholds, a total of 16 individuals could be considered at risk:
0 from the control site, 2 from the lightly polluted site, 10 from the moderately polluted site
and 4 from the highly polluted site. Present results showed that animals above the thresholds
defined by Shore and Rattner (1994a, 1994b) had higher individual scores of histological
alterations than individuals not considered at risk for metal-induced stress. Individuals that
accumulate high concentrations of TMs in their tissues have structural alterations in the liver
and/or in the kidneys, which may impact life history traits such as survival or reproductive
success. Some animals with internal concentrations below the thresholds also exhibited
adverse effects in target organs, potentially because of the combined exposure to Cd and Pb.
Evaluating the risks to wildlife exposed to a mixture of pollutants using only the thresholds
defined for single metals is difficult, and the risks to wildlife could thus be underestimated
when studying only bioaccumulation, particularly when considering each metal
independently. Although some authors are starting to study interactions between pollutants
(Garcia-Sevillano et al., 2012, 2013; Liu et al., 2000), there is still a lack of knowledge
regarding these phenomena in terrestrial ecotoxicology.

Aside from the issue of considering thresholds defined for single metals while wildlife
is exposed to a mixture of pollutants, comparing in situ results with laboratory-derived
thresholds is often difficult for several reasons. First, in the present study, the thresholds
defined by Shore and Rattner (1994a, 1994b) were used, but many other thresholds exist. For
instance, Milton et al. (2003) referenced different thresholds suggested as critical levels for Pb
concentrations in the liver and the kidneys. For the kidneys, thresholds varied from 70 ug/g
DM (Scheuhammer, 1991; Shore and Rattner, 1994b) to 15-25 ug/g DW (Ma, 1989; 1996)
and for the liver, from 15-25 pg/g DW (Scheuhammer, 1991; Shore and Rattner, 1994b) to 5-
10 ug/g DW (Ma, 1989; 1996). Depending on the threshold selected, the number of
individuals considered at risk will be higher or lower, and interpretations will differ. Second,

comparing in situ results and laboratory-derived thresholds is complex because many
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parameters differ, such as exposure patterns, food availability and quality or environmental
stressors (Rogival et al., 2006). These stressors can be both natural (i.e., predation, density,
parasitism or food resources) or anthropogenic (i.e., habitat destruction or fragmentation). In
this context, the energy budget devoted to TM detoxification may be inferior in wild animals,
which may make them more sensitive to toxic compounds than laboratory animals (Damek-
Poprawa and Sawicka-Kapusta, 2003, 2004; Salinska et al., 2012; Shore and Rattner, 2001).
A recent study showed that in a population of bank voles (Myodes glareolus), wild individuals
were more sensitive to Cd contamination and exhibited more injuries than laboratory-bred

individuals (Salinska et al., 2013).
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5 Conclusion

The former Metaleurop Nord smelter still represents a threat to the local ecosystem
because of the high levels and high bioavailability of Cd and Pb in the soil that can be
transferred to the biota and induce toxic effects at various levels of biological organization. A
combined assessment of tissular concentrations of Cd and Pb as biomarkers of exposure and a
complete structural evaluation of the liver and the kidneys of wood mice as biomarkers of
effect revealed interesting ecotoxicological information. Some histological alterations were
related to TM concentrations not only in the organs but also in the soil, questioning the global
quality of the food in polluted sites, an issue yet to be studied. Moreover, animals considered
at risk for metal-induced stress exhibited higher individual scores of alteration severity,
demonstrating the validity of both biomarkers in the study of TM transfer and toxicity in wild
animals. However, a significant number of animals from the polluted sites showed structural
alterations despite tissue TM concentrations below laboratory-derived thresholds defined for
single metal-induced stress, highlighting the need for a better method of evaluating the risks

to wildlife exposed to multiple contaminants in ecotoxicological studies.
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and effect in wild wood mice
(Apodemus sylvaticus) living along
a gradient of pollution

Cette partie de chapitre fait I’objet d’une publication actuellement soumise a

Chemosphere.
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Blood parameters as biomarkers of trace metal exposure and
effect in wild wood mice (Apodemus sylvaticus) living along a

gradient of pollution

Nicolas Téte, Eve Afonso, Ghada Bouguerra, Renaud Scheifler

Abstract

Small mammal populations living on contaminated sites are exposed to various
chemicals. Lead (Pb) and cadmium (Cd), two well known non essential trace metals,
accumulate in kidneys and liver and have been pointed out for causing multiple adverse
effects. To develop non lethal markers in ecotoxicology, the present work aimed to study the
relationships between blood parameters (hematocrit, leukocytes and granulated erythrocytes
levels) and Cd and Pb concentrations in soils, liver and kidneys of wood mice (Apodemus
sylvaticus). Individuals were trapped along a gradient of pollution highly contaminated by Cd,
Pb and zinc (Zn). Results indicated that haematological parameters were independent from
individual characteristics (age and gender). Blood parameters varied along the gradient of
pollution, following a similar pattern as the accumulation of Cd in wood mice organs.
Hematocrit and leukocytes number decreased with Cd concentrations in kidneys and/or in the
liver. Finally, hematocrit was lower in animals above thresholds (LOAELs) for Cd
concentrations in liver. These responses were interpreted as a warning for potential negative
effects of Cd exposure on the oxygen transport capacity of blood (e.g. anemia). Present results
suggest that blood parameters, notably hematocrit, may constitute a lowly invasive biomarker

for the evaluation of Cd exposure in further ecotoxicological studies.

169



III. Résultats — Chapitre 3 — Partie 2

Capsule

Haematological parameters allow a relatively noninvasive evaluation of cadmium

exposure in wild wood mice (Apodemus sylvaticus).

Highlights

Blood parameters as biomarkers of exposure to metals were studied in wood mice
Hematocrit decreased with Cd concentrations in the liver and in kidneys
Hematocrit was lower in animals considered at risk due to Cd burdens in the liver
Wood mice living on highly polluted sites exhibited signs of anemia

Blood parameters may constitute lowly invasive biomarkers of exposure to Cd

Keywords

Non-lethal approach; Haematology; Trace metal; Risk to wildlife; Persistent pollution
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1 Introduction

Animals living on sites polluted by trace metals (TMs) may accumulate these elements
in their tissues. When the levels of toxic chemicals overcome the various mechanisms of
defense of the organism, specific physiological parameters can be modified. Numerous
studies dealing with small mammals have highlighted various adverse effects due to TMs,
such as genetic damages (Sanchez-Chardi et al., 2008; Scheirs et al., 2006), effects on the
immune system (Propst et al., 1999; Tersago et al., 2004) or histological alterations (Ceruti et
al.,, 2002; Sanchez-Chardi et al., 2009). However, most of those approaches induce the
sacrifice of individuals. Such lethal approaches may be undesirable when the dynamic of
populations should not be disturbed and/or when capture-mark-recapture experiments are
envisaged. In this framework, biomarkers that can be studied with a relatively noninvasive
method like blood sampling may be favored. Haematology is considered as a sensitive early
warning of TM toxic effects (Rogival et al., 2006). Several studies have already reported
haematological changes in laboratory rodents (Bersenyi et al., 2003; Friberg et al., 1986;
Hiratsuka et al., 1996) but studies dealing with wild small rodents remained scarce (Gorriz et
al.,, 1996; Nunes et al., 2001). Even though responses can differ because of many biotic
factors, such as age, gender or genetic background (Biser et al., 2004; Miller, 1996), blood
cell counts give a general evaluation of the health condition of an individual (Tersago et al.,
2004). More precisely, erythrocyte count, hematocrit and hemoglobin concentrations are
considered as measures of oxygen transport capacity of blood (Tersago et al., 2004) and
leukocyte count change can be interpreted as a nonspecific disease resistance (Rogival et al.,
2006).

In a previous study, we analyzed histological alterations in the liver and in kidneys of
a population of wood mice (Apodemus sylvaticus) trapped along a gradient of pollution
surrounding an ancient lead (Pb) and zinc (Zn) smelter named Metaleurop Nord, northern
France (Téte et al., 2014). The area is highly polluted, mainly by cadmium (Cd) and Pb (Té&te
et al., 2014), and results highlighted that individuals from the most contaminated sites
exhibited more alterations with acute severity than individuals from the control site.
Moreover, individuals that were above Cd and Pb LOAELs (Lowest Observed Adverse Effect
Levels, toxic thresholds based on Cd and Pb concentrations in the liver and in kidneys, Shore
and Rattner, 1994a; 1994b) had their individual scores of alteration (sum of all observed
alterations) significantly higher than individuals below thresholds (Téte et al., 2014). Taken

together, those results showed that wood mice inhabiting the surroundings of Metaleurop
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Nord were at risk for metal induced effects and exhibited acute pathologies. In this previous
work, histological analyses presented a clear advantage to easily identify and quantify
alterations caused by TMs in target organs. However, histology constitutes a lethal method
and obviously cannot be used in routine for population survey or capture-recapture
procedures.

By evaluating some haematological parameters (hematocrit, percentage of leukocytes
and of granulated erythrocytes) in the wood mice population previously studied for
histological analyses, the aim of the present work was to observe the responses of blood
parameters (1) along the gradient of pollution, and (2) with the concentrations of Cd and Pb in

the liver and in kidneys of wood mice.
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2 Materials and methods

2.1 Study site, small mammals collection and preparation

Fieldwork was conducted around the former Pb and Zn smelter called Metaleurop
Nord (northern France, 50°25’42 N 3°00’55 E). For more than 100 years, its activity has
caused dramatic pollution of the area by three main TMs: Cd, Pb, and Zn. The metal
concentrations in soils range from 0.1 to 2,402 mg/kg for Cd, from 16 to 41,960 mg/kg for Pb
and from 44 to 38,760 mg/kg for Zn. Concentrations decrease with the distance to the smelter
and are related to prevailing SW-NE winds (Fritsch et al., 2010) even if anthropogenic
activities have disturbed this global pattern (Douay et al., 2009). The study area spanning 40
km? around the former smelter was divided into 160 squares of 500 x 500 m that constituted
our sampling units. One control site (hereafter named “-”), 10 km North away from
Metaleurop Nord was compared with three representative sampling units around the former

[I3Rid

smelter selected according to their levels of metal pollution: one lightly “+”, one moderately

(13 2

++”, and one highly “+++” polluted square. Cadmium and Pb soil contamination
characteristics for each sampling unit are given in Table III.1. The same group of individuals
was used in the present study and in Téte et al. (2014) for histological analyses. Briefly,
during spring 2011 (from the 3" to the 15™ of April), a total of 84 wood mice were trapped,
using non-lethal INRA traps, along the gradient of pollution: 17 individuals on the site “-”, 18
on the site “+”, 27 on the site “++” and 22 on the site “+++”. Six individuals (3 from the “-”
site, 2 from the “+” site and 1 from the “+++” site) were considered as juveniles and were
excluded from the dataset for further analyses (78 adult mice were thus analyzed in the
present study). Sampling authorization was given by the Direction Régionale de
I’Environnement, de I’Aménagement et du Logement (DREAL) of Nord—Pas-de-Calais. Wood
mice were euthanized by cervical dislocation following the American Veterinary Medical
Association ethical guidelines (A.V.M.A., 2013). In each specimen, gender was determined
during dissection and crystalline lenses were taken to estimate the relative age of wood mice

(protocol issued from Quéré and Vincent, 1989).
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Tableau III.1 Minimum, median, mean, and maximum Cd and Pb concentrations (ug/g DM) in soils, in the liver and in kidneys of wood mice collected around the former

Metaleurop Nord smelter. Results are presented for each sampling unit (square) corresponding to each pollution level. UDL = Under Limit of Detection.

Control (-) Lightly polluted (+) Moderately polluted (++) Highly polluted (+++)

Matrix TM
Min Median Mean Max Min Median Mean Max Min Median Mean Max Min Median Mean Max

Cd 1.1 1.5 14 1.6 1.6 5.8 52 6.0 3.6 9.1 7.0 13.3 15.3 31.9 44.6 78.6

Soil
Pb 96.1 111.7 99.8 116.1 2375 2702 280.1 333.0 2446 512.0 407.7 805.6 658.5 1008.1 28719 7330.6
Cd 03 0.9 1.4 4.3 1.7 3.4 4.8 17.0 1.6 8.1 11.2 32.1 1.4 3.8 5.6 18.6
Liver
Pb UDL UDL 0.09 0.5 UDL 0.1 0.6 6.3 UDL 04 0.8 3.7 0.2 0.8 1.3 4.2
Cd 03 3.7 5.1 17.8 1.9 16.6 174 3438 7.7 32.9 38.1 120.0 4.3 14.9 16.5 40.1
Kidneys

Pb UDL 0.9 1.0 26 UDL 2.0 42 350 0.6 3.1 16.0  281.7 35 10.0 248  268.3
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2.2 Blood parameters evaluation

After euthanasia, heads of wood mice were immediately cut off and blood samples
were collected from the neck flow. Hematocrit (expressed in volume percentage of
erythrocyte in the blood) was measured on 10uL of fresh blood using a field analyzer
(Analyseur Mikro 2H Hemoglobine/Hematocrite, KITVIA). One drop of the freshly collected
blood was used to perform blood smears (2 replicates per individual). Once dried, blood
smears were fixated in a 10 mn bath of pure methanol (Carlo Erba). In order to differentiate
cellular types, blood smears were tainted using the May-Griinwald Giemsa method (MGG
method, RAL-diagnostics). Leukocyte cells, adult erythrocytes, and granulated erythrocytes
(pathological erythrocytes) were counted on homogeneous locations on blood smears (only
one layer of cells) by observation in light microscopy. Observations were realized on two
replicates of blood smears on 30 fields of observations for each smear and samples were
codified in a “blind” manner to avoid subjective bias. Cell types are expressed hereafter in
levels: number of leukocytes or granulated erythrocytes / number of adult erythrocytes x

10000.

2.3 Quantification of Cd and Pb in tissues

Samples of hepatic and renal tissues of each individual were dried until constant
weight (one week; 45°C) and digested using nitric acid (HNOs, 65%, Carlo-Erba analytical
quality) in a dry oven (65°C) during 72h. Therefore, samples were diluted in ultra-pure water
(18.2 MQ/cm?®) prior the quantification of Cd and Pb in a furnace atomic absorption
spectrometry (AAS, VARIAN 240Z). All TM concentrations were expressed as pg/g dry
mass (DM). A total of 12 blanks (nitric acid + ultra-pure water) and two certified reference
materials (CRM: TORT-2, lobster hepatopancreas, and DOLT-3, dogfish liver, from the
National Research Council Canada) were also analyzed with tissue samples. Duplicates were
performed for each sample and if RSD was above 5%, they were repeated. Average
recoveries of CRM were calculated at 94 + 20% and 97 + 20% for Cd and 98 + 12% and 107
+ 11% for Pb, for DOLT-3 and TORT-2 respectively. Detection limits in organs were 0.03
pg/g DM and 0.01 pg/g DM for liver, and 0.32 pg/g DM and 0.04 pg/g DM for kidneys, for
Pb and Cd, respectively. When a concentration value was under the detection limit, half of the

detection limit value was used for statistical analyses.
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2.4  Statistical analysis

Because the distributions of leukocyte cells, granulated erythrocytes, Cd and Pb
concentrations in the organs and in the soil were skewed, variables were log-transformed
(base 10). The levels of Cd and Pb accumulation in hepatic and renal tissues along the
gradient of pollution were compared using Fisher tests, and the pairwise differences were
determined using Tukey’s HSD post-hoc multiple comparison test. Relationships between
blood parameters and individual characteristics, age and gender, were tested using Fisher
tests. The relationships between blood parameters and Cd and Pb concentrations in the liver
and in kidneys of wood mice were tested using Fisher tests or Spearman rank correlations if
the distribution of residuals from linear models, tested using Kolmogorov-Smirnov tests, was
skewed. Responses of blood parameters along the gradient of pollution were tested using
Fisher tests and pairwise comparisons were performed using post hoc Tukey’s HSD tests.
Finally, potential mean differences of blood parameters levels in function of LOAELSs
threshold (individuals below or above the threshold) for Cd in the liver were tested using
Mann-Whitney tests because number of individuals was not evenly distributed between
groups. All statistical analyses were performed using R 2.15.1 software with the additional

library “pgirmess” (R Development Core Team, 2012).
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3 Results and Discussion

Cadmium and Pb concentrations in both the liver and kidneys increased along the
gradient of pollution (Table III.1, Figure III.1a). Concentrations of Pb in the liver and the
kidneys increased significantly along the gradient of pollution from the control “-” site to the
highly polluted “+++” site (F = 24.67, df = 3 and 74, p < 0.001 in the liver, and F = 16.74, df
=3 and 74 and p < 0.001 in the kidneys, Table III.1). The concentrations of Cd in both the
liver and the kidneys of mice also differed significantly along the gradient of pollution (in the
liver, F = 21.68, df = 3 and 74, p < 0.001, and in the kidneys, F = 27.35, df =3 and 74, p <
0.001) but, contrary to Pb, highest internal concentrations of Cd were found on the moderately
polluted site “++” instead of the highly polluted site “+++”, showing a bell-shaped curve
(Tukey’s HSD test, pii/+++ = 0.003 for the kidneys and p,./+++= 0.011 for the liver, Table III.1,
Figure IIl.1a). These results indicate that transfer of Cd might be higher on the moderately
polluted site. As land use and spatial heterogeneity can influence environmental TM
availability (Fritsch et al., 2011; van den Brink et al., 2011), we hypothesised that the present
pattern was due to the presence of recent tree plantations on the moderately polluted site that
reduced the interception and the retention of TMs in soils. In fact, the land use from the
moderately polluted site is mainly composed of tree plantations whether as other sites are
dominated by natural forest (-), agricultural fields (+) and shrublands (+++) that may induce
differences in soil characteristics between sampling sites. The effect of spatial heterogeneity
and landscape on bioaccumulation in different species of vertebrates has previously been
observed around the former Metaleurop Nord smelter (Fritsch et al., 2011, 2012). Moreover,
we also hypothesized that potential variations in the wood mouse diet and in the
bioavailability of Cd from the soil to the various diet items between sampling sites may

provide an explanation for this unusual pattern of Cd accumulation.
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Figure III.1 Cadmium concentrations in the liver (a), hematocrit (b), granulated erythrocyte (c) and leukocyte
levels (d) in function of the gradient of pollution. Different letters correspond to significantly different means (Tukey’s

HSD, p < 0.05).

In the present work, none of the studied blood parameters was related to either the relative
age (estimated by the crystalline lens mass) (F-tests, 0.393 < p < 0.692) or the gender of
individuals (F-tests, 0.117 < p < 0.836). Hematocrit was negatively correlated with Cd
concentrations in both the liver and kidneys (F = 13.05, df = 1 and 76, p < 0.001, Rz = 0.15
and F = 5.80, df = 1 and 76, p = 0.018, R? = 0.07, respectively, Figure 1Il.2a and b).
Moreover, hematocrit was also significantly related with the level of pollution (F = 2.74, df =

(132

3 and 74 and p = 0.049, Figure III.1b). Hematocrit decreased from control site until
moderately polluted site “++” (pos+ = 0.044, Figure III.1b). This pattern is comparable to the
one previously described for Cd accumulation in both the liver and kidneys along the levels of
pollution (Table III.1, Figure III.1a). Present results are in accordance with previous studies.
Gorriz (Gorriz et al., 1996) for instance found that Mus musculus individuals, placed in cages
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on a site polluted by SO,, NOx and particles from a coal-fired power plant, presented
significant hematocrit decrease compared to individuals from non polluted site. Similarly,
Rogival (Rogival et al., 2006) studied the impact of TM rejected by a nonferrous plant on
hematological characteristics of wood mouse living along a gradient of pollution. Authors
also found that hematocrit decreased along the gradient of pollution and decreased with blood
levels of Cd and Pb in wood mice (Rogival et al., 2006). Under laboratory exposure, to our
knowledge, two studies evaluated the effect of Cd intake on hematocrit levels (Hiratsuka et
al., 1996; Wiostowski et al. 2000). In one study, authors injected in different groups of
Sprague-Dawley rats (Charles river, Japan) saline solutions (control), 0.05 and 0.5 mg/kg of
CdCl; in the tail veins, 5 days a week up to 50 weeks (Hiratsuka et al., 1996). In the other
study, authors used laboratory bred Bank voles, Clethrionomys glareolus, and exposed them
to wheat grains spiked with 0, 40 or 80 pug of Cd per gram (dry weight) for 6 weeks
(Wlostowski et al. 2000). In both studies, authors found significant decreases of hematocrit
levels in individuals exposed to high concentrations of Cd compared to controls (Hiratsuka et
al., 1996; Wiostowski et al. 2000). The decrease of hematocrit in animals presenting high
hepatic and renal concentrations of Cd and in animals living on highly contaminated sites was
interpreted as an early warning for potential negative effects of TM exposure on the oxygen
transport capacity of blood, potentially leading to anemia (Rogival et al., 2006; Tersago et al.,
2004). Present results suggest that hematocrit levels could constitute a useful non-lethal

biomarker for Cd adverse effects.
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Figure I11.2 Hematocrit (%) in function of Cd concentrations in the liver (a) and in kidneys (b).
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Levels of granulated erythrocytes (pathological erythrocytes) also differed along the
gradient of pollution (F = 4.25, df = 3 and 74, p = 0.008, Figure III.1c). Pairwise comparisons
indicated that levels of granulated erythrocytes were higher on the “++” site compared to the
“+++7 site (Tukey’s HSD tests, pi+/+++ = 0.012). This result followed a similar pattern as the
accumulation of Cd in organs (Table III.1, Figure IIl.1a and c¢). Those basophilic granulations,
clues of erythrocyte pathology, can be interpreted as an effect of Cd accumulation (Topashka-
Ancheva et al., 2003). Topashka-Ancheva et al. (2003) concluded from their study that tests
performed on red blood cells and quantitative morphological alterations in erythrocytes were
evidence of TM toxic effects. Moreover, among the eight species analyzed in their study, A.
sylvaticus had the highest percentage of basophilic granulations (Topashka-Ancheva et al.,
2003). Because erythrocytes cannot fulfill their function of oxygen-transportation, differences
in blood cell morphology, and notably basophilic granulated erythrocytes, were also pointed
out as potentially inducing anemia, one of the major effects of Cd (Cooke and Johnson, 1996).
Hematocrit was negatively correlated with the levels of granulated erythrocytes in blood
(Spearman rank correlation test, ry = - 0.36, p = 0.001), potentially indicating acute adverse
effects for individuals with important Cd concentrations.

Levels of leukocytes decreased with Cd concentrations in kidneys (Spearman rank
correlation test, ry = - 0.29, p = 0.011). Moreover, levels of leukocytes in the blood
significantly differed along the gradient of pollution (Figure III.1d, F = 10.34, df =3 and 74, p
< 0.001). Pairwise comparisons showed that leukocyte levels were significantly higher on the
“-” and the “+++” sites than in “+” and “++” sites (Tukey’s HSD tests, p./.+ = 0.036, p-/1, =
0.008, p4+++ =0.001, pysi+ <0.001), that did not differ. High levels of leukocytes found in

[T

individuals inhabiting the control site “-” were unexpected. We hypothesized that this increase
may be due to site-specific features, such as the presence of parasites or the lack of food
resources that may play an important role on the immune system. However, the results from
the 3 polluted sites around Metaleurop smelter are in accordance with studies that found an
increase of leukocytes number with internal TM concentrations in different species of small
mammals (Adham et al. 2011; Gorriz et al., 1996; Guilhermino et al., 1998; Kanter et al.,
2005; Tersago et al., 2004; Topashka-Ancheva et al., 2003). Leukocyte increase on the highly
polluted site may indicate a response to an inflammatory process or to infection. In a pollution
context, this increment can be linked to an increased sensibility of individuals to

inflammatory, irritative diseases or infection to pathogens (Adham et al., 2011; Gorriz et al.,

1996; Guilhermino et al., 1998).

180



III. Résultats — Chapitre 3 — Partie 2

Shore and Douben (1994a) defined LOAELs for toxic effects of Cd for small
mammals; 15 pg/g DM in liver and 105 pg/g DM in kidneys. Among the 78 individuals
studied, eleven individuals had their liver concentrations above thresholds and these mice
exhibited a significantly lower hematocrit levels (Figure II1.3; U = 226, p = 0.041). This result
indicated a clear correlation between potential toxicity represented by the thresholds and the

toxic effects revealed by the blood parameters, notably the anemia.
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Figure II1.3 Hematocrit (%) in function of LOAELSs threshold defined by Shore and Douben (1994a) for toxic

effects due to Cd concentrations in the liver.
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4 Conclusion

Present study highlighted that blood parameters appear to be an appropriate biomarker
of TM exposure and effects on wood mice. Results suggested that mice exhibiting the highest
TM concentrations, notably Cd, in their organs may be at risk for metal induced pathologies
(anemia for instance). Moreover, in a context in which, for practical and ethical reasons, less
intrusive and non lethal markers need to be developed, haematological parameters and notably
hematocrit may constitute a tool for Cd adverse effects evaluation. Further studied should
seek to promote those parameters as lowly invasive ecotoxicological biomarkers. More
investigations are also needed on white blood cells strain levels or on blood biochemistry

parameters to develop more TM-specific blood markers.
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Metal pollution and landscape features are associated to an

increase of parasitism in wild wood mice (Apodemus sylvaticus)

Nicolas Téte, Eve Afonso, Clémentine Fritsch, Lucile Mougin, Anne-Claude Gabiot-
Goydadin, Renaud Scheifler

Abstract

Rodent species constitute reservoir hosts for the transmission of various zoonoses to
humans. Anthropogenic disturbances such as pollution by trace metals and landscape
alterations potentially impact on parasite community. Thus, the goal of the present study was
to investigate the potential association between parasite community, landscape features and
trace metals concentrations in wood mice (Apodemus sylvaticus) free living in the
surroundings of a former smelter. Parasites (bacteria and coccidian prevalence and richness,
internal (liver and kidneys) and environmental (soil) Cd and Pb concentrations were measured
and landscape features were described. Over the 11 parasites screened, six (three coccidia and
three bacteria) were found in wood mice. Individuals living on the most polluted sites
exhibited greater Cd and Pb levels in their tissues and the prevalence of some parasites
increased. Global parasite richness, mostly governed by coccidia presence, also increased
with soil metal levels and with landscape diversity. Because the area is densely populated by
humans and because some of the parasites studied are the causative agent of zoonoses, the
risk of parasite transmission for the local human population (55 000 persons) may be higher in
the most polluted areas. Further studies associating ecotoxicology and parasitology field of
expertise should be performed to better apprehend the potential implications of pollution and
landscape features on parasitism risk of transmission over the multiple polluted and urbanized

sites distributed worldwide.

Keywords:

anthropization, zoonosis, protozoan, human risk, terrestrial wildlife
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1 Introduction

Infectious diseases are the second cause of human death worldwide. About two-thirds
of them are zoonoses, diseases transmitted to humans by animals (WHO 2013). In France,
zoonoses are responsible for 5% of human deaths each year (InVS 2012). Beside mortality
cases in human, zoonoses can cause elevated costs for public health care system due to their
prevention or treatment (Epstein et Price 2009). Widely spread in animal populations,
zoonotic diseases can also have a significant impact on farming and wildlife conservation
(Cleaveland et al. 2002; Daszak et al. 2001; Kruse et al. 2004).

Environmental features, known to act on parasitic diseases incidence in wildlife,
notably involve anthropogenic changes in land use such as deforestation, agricultural
practices, urbanization, or modification of inland water circulation (Bradley and Altizer 2007;
Cutler et al. 2010; Daszak et al. 2001; Patz et al. 2000, 2004). These environmental factors
can act on the composition and population dynamics of host animal communities and thus
influence the transmission of infectious agents (Daszak et al. 2001). For instance, the
dynamics of mammal populations vary with the size and spatial array of their optimal habitat
patches within a landscape (Giraudoux et al. 2003). In consequences, several studies have
highlighted a positive link between the surfaces of habitats suitable to hosts and the
transmission of parasitic and infectious diseases such as alveolar echinococcosis (Giraudoux
et al. 2003) or Hantavirus zoonosis (Weigler 1995).

In addition to landscape composition and structure, environmental pollution has been
recently increasingly cited as a potential risk for infectious diseases. Interaction between
pollution and parasitism was for instance pointed out as largely responsible for amphibian
decline worldwide (Gendron et al. 2003; Rohr et al. 2008). To our knowledge, the vast
majority of studies dealing with pollutants and parasites interactions focused mainly on
aquatic fauna, and results remain difficult to generalize to terrestrial ecosystems. Even though
rodents appear as key-hosts for the study of circulation of zoonotic diseases causative agents
(InVS 2012; Meerburg et al. 2009), only few works studied pollutant/parasite interactions in
those species. Tersago et al. (2004) found a positive relationship between the nematodes
burden in the small intestine of wood mice (Apodemus sylvaticus) and the Cd concentrations
in liver. Similarly, Halbrook et al. (1993) showed that the prevalence of Taenia Taeniaeformis
in muskrats was higher in animals inhabiting a site contaminated by a mixture of pollutants
than in animals from a non-contaminated site. On the other side, Faulkner and Lochmiller

(2000) observed a lower abundance and a decreased richness of helminth community in
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cotton rats (Sigmodon hispidus) inhabiting a site contaminated by petrochemicals compared to
those from the reference site. Although the underlying mechanisms linking pollution to
parasite infection in hosts are not well understood, several hypotheses have been proposed to
explain how pollution can influence parasitism (Lafferty 1997), and two opposite scenarios
have been described. In one hand, exposure to several pollutants known as having
immunotoxic effects, such as trace metals like cadmium (Cd) and lead (Pb) (Krzystyniak et al.
1995), may reduce immunocompetence and increase parasites prevalence and/or richness in
hosts (Sures 2004, 2007). In another hand, some studies showed a reduction of parasite
diversity in polluted ecosystems (King et al. 2010; Lafferty 1997).

There is an evident need to understand how pollution and landscape features can
impact on parasitism and what can be the consequences for disease transmission. In this
context, the aim of the present study is to evaluate the influence of anthropogenic
disturbances, notably pollution by Cd and Pb and landscape characteristics, on the prevalence
and richness of several parasites (bacteria and coccidia) in wild wood mice inhabiting
variously urbanized and polluted sites surrounding a former smelter. Since the studied area is
densely populated and because some of the parasites studied are the causative agent of

zoonoses, the risk of parasite transmission to human is discussed.
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2 Materials and methods

2.1 Study site

Fieldwork was conducted around the former Pb and zinc (Zn) Metaleurop Nord
smelter (Noyelles-Godault, Nord-Pas-de-Calais, 50°25°42 N 3°00°55 E). Smelting activity
lasted more than 100 years and caused dramatic pollution in this area by three main trace
metals (TMs): Cd, Pb, and Zn (Fritsch et al. 2010). Soil metal levels ranged from 0.1 to 2,402
pg/g of dry matter (DM) for Cd and from 16 to 41,960 pg/g DM for Pb (Fritsch et al. 2010).
The study area spanning 40 km” around the former smelter was divided into 160 squares of
500x500m that constituted the sampling units. To evaluate the concentration of TMs in the
soil (0-25 cm depth), a composite soil sample (15 points) was collected in five to ten woody

patches (hedgerows, copses, groves and forests) in each square during the autumn of 2006.

2.2 Small mammals sampling and processing

During fall 2010, 245 wood mice were trapped (101 females and 144 males) over 7
squares from the grid with the purpose of obtaining 3 squares along a pollution gradient (103,
117 and 097) and 3 squares at the same level of pollution exhibiting different landscapes (043,
113 and 171) (Table III.1). A control site (TE2), 10 km northeast of the smelter, exhibiting
lower soil concentrations, was also sampled. Sampling of wood mice was performed in
woody patches because they are suitable habitats for small mammals (Fritsch et al. 2010).
Wood mice were captured using lines of baited snap traps. This technique matches the
recommendations for rodent euthanasia in field situation advised by the American Veterinary
Medical Association in its ethical guidelines (AVMA 2013). On each square, 10 lines of 10
traps 3m-spaced were placed in patches where soils were sampled. In further analyses, Cd and
Pb soil concentrations measured in the patch corresponding to the trapline were associated to
the animals trapped on this line. The individuals were frozen following the capture and stored
at -20°C until dissection. Then, individuals were identified to the specific level, weighed,
measured, dissected, and sexed. The relative age of rodents was estimated using dry
crystalline lens weight (protocol issued from Quéré and Vincent 1989). The brain, heart and
muscles of the left foreleg were sampled for the detection of bacteria and protozoan parasites
of the locomotory system or the circulatory system, and intestinal content from stomach to
rectum was scraped from the intestinal wall for the detection of protozoan parasites of the
digestive system. The liver and kidneys were sampled for the measurement of TM

concentrations.
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Tableau III.1 Characteristics of sampling squares (percentage of land use and median TM concentrations in soils), sampling effort, number of individuals trapped, TM

concentrations (median and min-max in squared brackets) in the liver and kidneys of wood mice, prevalence and mean richness of parasites and 95% confidence intervals in squared

brackets in the sample of wood mice from Metaleurop Nord site (n = 160). UDL = Under Detection Limit

Sampling Square TE2 103 117 097 043 113 171 Total
Urbanized 0.2 1,5 0,0 21,6 0,0 73,0 6,2
Agricultural 211 36,6 12,3 09 27.8 3.0 0.6
Natural forest 62.0 31,1 3,7 0,0 0,0 0,0 65,5
Land use (%) Tree plantation 0.0 0.0 61.3 0.0 375 0.0 33
Shrubland 11,9 17,4 21,2 36,2 21,2 12,0 18,3
Hedgerow/copse 46 134 1.6 29,0 13,5 12,0 55
Water course/ponds 0.2 0.0 0.0 123 0.0 0.0 05
Soil Contamination Cd 1.5 4.3 9.1 48.0 15.2 11.5 7.5
(ng/g DM) Pb 105 267 512 1295 323 679 584
n trapnights 296 300 299 300 295 480 268 2238
Trapping n wood mice trapped 42 16 22 41 85 15 24 245
Capture success (%) 14 5 8 14 29 3 9 9
1.51
2.73 6.80 3.06 1.95 0.99 1.52
5 Cd [0.21 -
= [0.46 - 11.53] [0.64-196.27] [0.26-22.83] [0.33-14.69] [UDL-9.51] [0.34-10.43]
- 16.39]
UDL 043 0.88 3.40 0.89 0.62 0.21
Wood mouse Pb
[UDL - 5.44] [UDL - 1.56] [0.26 - 5.91] [0.34 -33.65] [0.40-17.84] [UDL-4.17] [UDL - 0.94]
contamination D
( DM) ) 6.13 11.50 12.55 3.44 2.54 6.67
g g cd [UDL -
= [1.21-22.79]  [1.28 - 31.65] [1.53-76.16] [UDL-54.10] [UDL-49.07] [0.57-38.44]
g 40.32]
oy UDL 2.38 12.57 21.74 7.67 4.54 1.32
[UDL - 1.99] [0.81-6.24] [1.23-161.62] [3.43-157.84] [2.53-68.59] [0.62-28.88] [UDL -6.46]
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n wood mice

analyzed

C.burnetii

A. phagocytophilum

Bartonella spp.

Parasitology Eimeria spp.

Cryptosporidium spp.

Giardia spp.

Mean parasite

richness

42

19

0.81
[0.59 - 1.08]

16 22 21
0 0 0
0 0 7
10 10 9
0 5 4
1 1 3
0 3 6
0.69 0.86 1.38
[0.39 - 0.99] [0.53 -1.19] [0.82 — 1.94]

20

11

1.15
[0.73 - 1.57]

15

1.00
[0.66 — 1.34]

24

17

1.25
[0.95 - 1.55]

160

1
0.63% [0.03 — 3.45]
13
8.13% [4.81 — 13.40]
85
53.13% [45.41 — 60.69]
17
10.63% [8.75 — 19.23]
21
13.13% [6.74 — 16.36]
25
15.63% [10.81 —22.05]
1.01
[0.88 — 1.15]
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2.3 Parasite detection

Initially, an amount of 20, 21 and 20 animals from the TE2, 097 and 043 squares, out
of 42, 41 and 85 respectively, were randomly selected for parasites analysis (Table III.1).
However, all the animals from the control site (n = 42) were finally analyzed in order to
confirm that low prevalence on this site were not due to sub-sampling. The final number of
individuals analyzed for both parasite and TM detection was thus 160 mice distributed over
the 7 square selected (Table IIL.1).

Eleven parasites were screened. In the mix of brain, heart and muscles, we searched
for six bacteria (Anaplasma phagocytophilum, Bartonella spp., Borrelia spp., Coxiella
burnetii, Franciscella tularensis, and Leptospira spp.) and two coccidia (Babesia spp. and
Toxoplasma gondii). In the samples of intestinal content, we screened 3 coccidia
(Cryptosporidium spp., Eimeria spp. and Giardia spp.). DNA was extracted using QIAamp
DNA mini kit (QIAGEN, France) following the manufacturers’ instructions, in a robotic
workstation for automated purification of DNA (QIAcube, QIAGEN). Simplex PCR were
performed for each parasite. PCR were performed in a total of 12 uL reaction mix containing
1 uL of DNA extract, 1 x HotStarTaq PCR Master Mix (QIAGEN), 0.2 uM of each primer,
and PCR-Grade Water. Primers and annealing temperatures used for each parasite are
specified in Table III.2. A negative control was included for every 10 samples. The PCR
products were separated and visualized using the QIAxcel device (an automated capillary
electrophoresis system commercialized by QIAGEN), using a QIAxcel DNA high-resolution
kit (QIAGEN). Parasite species were confirmed by sequencing. PCR products of 2 positive
samples per parasite were purified using a QIAquick PCR Purification Kit (QIAGEN).
Sequencing was realized using an Applied Biosystems 3130 Genetic Analyzer and primer
pairs used for amplification reactions (IFR 133-IBCT, Besangon, France). A homology search
of the sequences generated in this study was then performed by conducting an online NCBI
Basic Local Alignment Search Tool for nucleotides (BLASTN) search of the GenBank

database (http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi).
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Tableau I11.2 Description of oligonucleotide sequences of primers used in PCR, target genes, and annealing temperature for the detection of the 11 parasites screened on the wood

mice sample from Metaleurop Nord.

Target species Target Primer name Primer sequence (5’ to 3°) Annealing Reference
gene temperature (°C)
Bacteria
Anaplasma phagocytophilum msp2 Msp2 - 3F CCA GCG TTT AGC AAG ATA AGA G 65 Zeidner et al., 2000
Msp2 - 3R GCC CAG TAA CAA CAT CAT AAGC
Bartonella spp. 16S rRNA P24E GGA ATT CCC TCC TTC AGT TAG GCT GG 58 Relman et al., 1990
P12B CGG GAT CCC GAG ATG GCT TTT GGA GAT TA
Borrelia spp. 16S rRNA BORF CGC TGG CAG TGC GTCTTA A 50 Gil et al., 2005
16S GCG GCT GCT GGC ACG TAATTA GC
Coxiella burnetii htpAB Trans 1 TAT GTA TCC ACC GTA GCC AGT C 65 Willems et al., 1994
Trans 2 CCC AAC AAC ACCTCCTTATTC
Franciscella tularensis 16S rRNA P1 TGG CGA GTG ATA CTG CTIT G 60 Junhui et al., 1996
P2 TAG GAT CCC ATT AGC TGT CCA CTT ACC
Leptospira spp. secY Gl CTG AAT CGC TGT ATA AAA GT 55 Gravekamp et al., 1993
G2 GGA AAA CAA ATG GTC GGA AG
Rickettsia spp. ompA Rr190.70p ATG GCG AAT ATT TCT CCA AAA 48 Regnery et al., 1991
Rr190.602n AGT GCA GCA TTC GCT CCC CCT
Coccidia
Babesia spp. ss-rDNA Babl CTT AGT ATA AGC TTT TAT ACA GC 56 Persing et al., 1992
Bab4 ATA GGT CAG AAA CTT GAATGATAC A
Cryptosporidium spp. 18S rRNA  CPB-DIAGF  AAG CTC GTA GTT GGA TTT CTG 55 Johnson et al., 1995
CPB-DIAGR  TAA GGT GCT GAA GGA GTA AGG
Eimeria spp. 18S rRNA F1E TAC CCA ATG AAAACAGTTT 55 Orlandi et al., 2003
R2B CAG GAG AAG CCA AGGTAGG
Giardia spp. 16S rRNA RH11 CAT CCG GTC GAT CCT GCC 58 Hopkins et al., 1997
RH4 AGT CGA ACC CTG ATT CTC CGC CAG G
Toxoplasma gondii AF487550.1 HO1f AGA GAC ACC GGA ATG CGA TCT 58 Reischl et al., 2003
HO2r CCCTCT TCT CCA CTC TTC AAT TCT
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2.4 Measure of TM concentrations in tissues

Concentrations of Cd and Pb were measured by furnace atomic absorption
spectrometry (AAS, VARIAN 240Z) and expressed as pg/g dry mass (DM). Briefly, dried
samples were digested with nitric acid and then diluted by adding ultra-pure water (Elga, 18.2
MV/cm?) prior to AAS analyses. Analysis accuracy was checked using certified references
materials (TORT-2 and DOLT3, National Research Council Canada). Repeatability (within-
run precision) and reproducibility of the measurements were surveyed (checking of RSD
values and use of internal standards), and quality control (control solutions and blanks to
check for the absence of drift) was conducted during measurements. For concentrations under
detection limits, half of the detection limit value was used for statistical analyses. More details
about the protocol, analytical quality control and detection limits are given in Supplementary

Material.

2.5 Landscape diversity, composition and structure

Land use was mapped (resolution: 1 pixel = 4m) based on CORINE Land Cover
database and digitalization (Fritsch et al. 2011a), considering seven land use classes: urban
areas, agricultural areas, natural forests, tree plantations, shrublands, hedgerows/copses, and
water courses and ponds. The size of wood mice home-range was reported to be close to
2500m2in the literature (Wijnhoven et al. 2005), which represents, assuming a circular home-
range, a 56 meters diameter circle. In this study, the circle diameter was arbitrarily doubled as
covering a larger zone in order to ensure that the area actually exploited by the mice was
included in the circular buffer and to limit edge effects. Landscape features were assessed in
the buffers around each trapline. Landscape composition was evaluated computing the
number of pixels for the seven land use types. Landscape diversity was assessed by
computing a Shannon index. Landscape structure was described using the following
landscape metrics: number of patches, total area, total edge, aggregation index, landscape

division index and the patch cohesion index, for each of the seven categories of land use.

2.6 Statistical analysis

As the distributions of TM concentrations were skewed, liver, kidneys, and soil TM
concentrations were loglO-transformed. Due to skewed distribution, and heterogeneous
dispersion of parasite prevalence and richness among the sample squares, non-parametric
statistic tests were used to study the relationships between parasitism (prevalence and

richness), pollution and landscape characteristics.

198



III. Résultats — Chapitre 4

To analyze potential relationship between pollution and “parasite status”, mean TM
concentrations in soil or in organs were compared between positive (for at least one parasite)
and negative (presenting no parasite) individuals using Mann-Whitney tests. Similarly,
relationships between bacteria, protozoa or overall parasite richness and TM concentrations in
soils (around the trapline) or in organs were tested using Spearman rank correlations.

Relationships between prevalence for each parasite or parasite richness and variables
characterizing landscape (landscape composition, landscape diversity, landscape structure
metrics) were tested using Spearman rank correlations. Spatial autocorrelation of parasites
richness was studied by computing omnidirectional empirical variogram with variographic
envelops obtained by permutation (99 simulations, Monte-Carlo method) (Bivand et al. 2008).

Statistical analyses were performed using R 2.15.1 software with the additional
libraries “ade4”, “geoR”, “gstat”, “lattice”, “maptools”, “pgirmess”, “sp”, “splancs”, and also
with “rgdal”, “SDMTools” and “vegan” for landscape metrics calculation (R Development

Core Team 2012).
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3 Results

3.1  Sample characteristics

Among the 160 wood mice tested for parasites, differences in mean relative age were
observed between sampling squares (F = 5.39, df = 6 and 149, p < 0.001). More precisely,
individuals from the control (TE2) and the lightly polluted (103) sites were in average
younger than individuals sampled on the polluted (43 and 113) sites (Tukey’s HSD test,
Prea3 < 0.001, piozusz = 0.024, prezi13 = 0.008). Wood mice sex-ratio was slightly skewed in
favor of males (0.58) but no difference in sex-ratios was found between the sampling squares

(2= 2.978, df = 6, p = 0.812).

3.2 Accumulation of TMs

TM concentrations in soils were highly correlated (Cd/Pb ry = 0.92). Concentrations of
Cd in both the liver and kidneys significantly increased with Cd concentrations in soils (F =
447, df =1 and 158, p = 0.031 and F = 16.37, dl = 1 and 158, p < 0.001, respectively).
Highest internal concentrations of Cd were found in the moderately polluted site “117” and in
the highly polluted site “97” (Table III.1). Concentrations of Pb in the liver and kidneys also
significantly increased with Pb concentrations in soils (F = 70.34, df = 1 and 158, p <
0.00land F = 100.5, dl = 1 and 158, p < 0.001, respectively) and highest internal

concentrations were found on the most contaminated site (97) (Table IIL.1).

3.3 Parasite prevalence and richness

Out of 11 parasites screened, six were present in the sample of wood mice studied and
included three bacteria (C. burnetii, A. phagocytophilum and Bartonella ssp.) and three
coccidia (Cryptosporidium spp., Eimeria spp. and Giardia spp.). Only one mouse, trapped on
the control site (TE2), was positive for C. burnetii (Table III.1). Prevalence for A.
phagocytophilum and Bartonella spp. were of 8.13% and 53.13%, respectively (Table III.1).
Regarding coccidia, prevalence were of 13.13%, 10.63% and 15.63% for Cryptosporidium
spp., Eimeria spp. and Giardia spp., respectively (Table III.1). The prevalence for all
parasites was systematically, but not statistically significantly, higher in males than in
females. Mean relative age of individuals did not differ between positive and negative mice
for none of the parasite encountered (Kruskal-Wallis 2, 0.080 < p < 0.886).

Mean parasite richness for the whole wood mouse sample was 1.01 [0.88 — 1.15].

Over the 160 wood mice analyzed, 71% carried at least one parasite. More precisely, 47
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individuals presented none of the parasites tested (29.4%), 73 presented 1 parasite (45.6%), 33
presented 2 parasites (20.6%), 6 presented 3 parasites (3.8%) and one individual presented 5
parasites (0.6%). Neither gender- nor age-related differences were detected in parasitic

richness (F tests, p = 0.209 and p = 0.382, respectively).

3.4  Parasitism: spatial dependence and relationships with landscape features

No significant spatial auto-correlation in parasite richness was detected. Among the
three bacteria studied, only A. phagocytophilum was related to landscape composition. The
prevalence was indeed positively related to the proportion of urbanized areas (rs = 0.26, p =
0.007), shrublands (ry = 0.19, p = 0.018), hedgerows/copses (r; = 0.28, p < 0.001) and water
courses and ponds (r; = 0.33, p < 0.001), while negatively related to the proportion of natural
forests (ry = - 0.22, p = 0.006) and tree plantations (ry = - 0.19, p = 0.017) in buffers.
Regarding coccidia, Giardia spp. prevalence was positively related to the surface occupied by
water courses and ponds (r; = 0.19, p = 0.014). Richness of coccidia increased with the
surface occupied by natural forests around traplines (rs = 0.27, p < 0.001), whether as it
decreased with the surface of urban areas (r; = - 0.20, p = 0.012). Finally, the global parasite
richness increased when the surface occupied by hedgerows and copses increased (r; = 0.17, p
=0.029).

A. phagocytophilum and Giardia spp. prevalence were positively related to landscape
diversity (rs = 0.18, p = 0.023 and r, = 0.21, p = 0.009 respectively). As a consequence, the
global parasite richness also increased with landscape diversity (r; = 0.17, p = 0.029).

We failed to detect any significant relationships between landscape structure metrics
(number of patches, total area, total edge, aggregation index, landscape division index and the
patch cohesion index) and bacteria richness, coccidia richness or the overall parasite richness

(p > 0.050).

3.5 Relationships between parasitism and pollution

Giardia spp. prevalence increased with Cd and Pb concentrations in soils (Mann-
Whitney, U = 769, p < 0.001 and U = 726, p < 0.001, Figure IIl.1a and b). Regarding internal
concentrations, Giardia spp. and Eimeria spp. prevalence also significantly increased with
renal Pb concentrations (Mann-Whitney, U = 823, p = 0.029 and U = 1204, p = 0.023, Figure
III.1c and d).

Parasite richness was positively related to Cd and Pb soil concentrations (for Cd, rs=

0.20, p = 0.012, for Pb, ry = 0.21, p = 0.009, Figure III.2a and b). When analyzed separately,

201



III. Résultats — Chapitre 4

bacteria richness was not related to soil concentrations (for Cd, p = 0.427, for Pb, p = 0.280,

Figure III.2c and d) whereas coccidian richness appeared to be positively related to soil

concentrations (for Cd, ry = 0.20, p = 0.011, for Pb, ry = 0.20, p = 0.013, Figure II1.2e and f).

Finally, no relationship was found between parasite richness and Cd or Pb hepatic and renal

concentrations.

log10 Cdin soils (pa/g)

log10 Pb in Kidneys (png/d)

0.5 1.0 18

0.0

20

1.0

0.5

-05 00

d  Giardiaspp.

C Giardiaspp.

log10 Pb in soils (pg/g)

log10 Pb in kidneys (ng/g)

35

20

b

Giardiaspp.

10 15 20
|

05

-05 00

d

Eimetia spp.

Figure III.1 Coccidian occurrence in wood mice in relation to Cd and Pb concentrations in soils (a, b) or in

kidneys (c, d).
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Figure IIL.2 Richness of parasites (a, b), bacteria (c, d) and coccidia (e, f) in relation to Cd and Pb concentrations

in soils associated to the trapline.
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4 Discussion

Over the 11 widely distributed parasites analyzed, the present study shows that only 6
types of parasites were encountered in the wood mice sampled, indicating that the overall
parasite diversity around Metaleurop Nord former smelter can be considered to be weak. The
bacteria encountered (A. phagocytophilum, Bartonella spp., C. burnetii), which are tick-borne
parasites, are responsible for zoonotic diseases: the Anaplasmosis, the Bartonellosis and the
Q-fever, respectively. Previous studies have already highlighted that wood mice constitute a
host for those bacteria in different European countries. To our knowledge, prevalence in the
wood mouse species varied from O to 5.9% for A. phagocytophilum (Barandika et al. 2007;
Bown et al. 2003; Giiner et al. 2005; Marumoto et al. 2007), from 3 to 80.6% for Bartonella
spp. (Buffet et al. 2013; Harrison et al. 2012; Holmberg et al. 2003; Knap et al. 2007; Telfer et
al. 2007) and from O to 0.6% for C. burnetii (Barandika et al. 2007; Vleck, 1991). These
prevalence are lower than those encountered in the present study for A. phagocytophilum
(8.13%) but within the range of those encountered for Bartonella spp. and C. burnetii
(53.13% and 0.63%, respectively). The intestinal parasites encountered in mouse guts
(Cryptosporidium spp., Eimeria spp. and Giardia spp.) are transmitted directly from the
environment (soils, water) to the host, can cause multiple digestive complications, and some
species of Cryptosporidium and Giardia can also infest humans (e.g. C. muris, C. parvum or
C. canis and G. intestinalis or G. duodenalis). Only few studies are available for these
parasites in the wood mouse species. They showed that prevalence varied from 5 to 27% for
Cryptosporidium depending on the species considered (Bajer et al. 1997; Chalmers et al.
1997; Torres et al. 2000). Regarding Eimeria spp. and Giardia spp., literature reported for
wood mice prevalence of 73% (Higgs et Nowell 2000) and 47.7% (Karanis et al. 1996),
respectively. In the present study, prevalence for Cryptosporidium spp. were within the same
range compared to those from the literature but prevalence for Eimeria spp. and Giardia spp.
were lower than those observed in previous works. The prevalence of each parasite studied in
this work reported in the literature for the wood mouse species are listed in Table III.B
(Suppementary Material).

Some of the anthropogenic disturbances studied in the present work significantly
influenced the prevalence and the richness of the parasite in the wood mice sampled. For
instance, parasite richness increased with landscape diversity and with the surface occupied
by hedgerows and copses. This is in line with the facts that land use modifications and

landscape fragmentation related to anthropogenic activities can impact disease transmission
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(Allan et al. 2003; Deter 2007), and that landscape features are involved in the balance
between host-vectors-parasite interactions (Glass et al. 1995; Meerburg et al. 2009; Patz et al.
2000). Looking more closely, it appears that the presence of water ponds, notably in the most
polluted site (Table III.1), increases the prevalence of A. phagocytophilum and Giardia spp.
Those water reservoirs are usually associated with a shift in vector populations (Patz et al.
2000). Moreover, during flows, water from reservoirs may disseminate parasite free-living
stages in soils. Changes in landscape features due to human activities can also impact on
disease transmission because it modifies the resources available for the local fauna. Under
that hypothesis, the response of wild mammals to parasites, usually mediated by physical
condition and immune defenses, may be enhanced due to insufficient resources (Beldomenico
et al. 2008; Borgsteede 1996; Bradley and Altizer 2007; Pedersen and Greives 2008).
Reduced biodiversity in polluted sites and in anthropogenic environments, such as agricultural
fields or urban areas can also modify host communities by suppressing the lowest competent
species. For instance, a switch in small mammal assemblages was observed on Metaleurop
Nord site, where the evenness in small mammal community decreases with pollution, the
wood mouse becoming largely predominant (Fritsch et al. 2011b). According to the “dilution
effect hypothesis™ that states that host biodiversity is negatively correlated with disease risk
(Keesing et al. 2010; Telfer et al. 2007), the decrease in biodiversity on Metaleurop Nord,
especially on the highly contaminated sites may affect the transmission of infectious diseases
and explain the increased parasite richness observed in the present work.

In the present study, parasite richness and some parasite prevalence were also related
to Cd and Pb concentrations in both the environment (soils) and in mice (notably Pb in
kidneys). The prevalence of two encountered coccidia (Eimeria spp. and Giardia spp.)
increased with internal Pb concentrations in the kidneys. Trace metals have already been
proposed to be detrimental for vertebrate immune system that may thus decrease resistance to
infection (Bernier et al. 1995; Institoris et al. 2001a, 2001b; Krzystyniak et al. 1995; Mc
Murry et al. 1996; Tersago et al. 2004). As anti-parasitic defense is related to the immune
system efficiency, we argue that additional stressors such as high levels of TMs in kidneys
may increase host-susceptibility of being infected (Beldomenico et al. 2008; Borgsteede
1996). Those results suggest that wood mice living in trace metal polluted areas, under
stressing conditions, may exhibit increased susceptibility to infection or co-infection (Lafferty
and Kuris 1999). Despite no relationship between A. phagocytophimum and TM
concentrations were found in mice, the prevalence observed in the present study are higher

than those observed in the literature for the wood mouse species. Moreover, the highest
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prevalence of A. phagocytophimum (33%) was found on the most contaminated site,
potentially indicating a positive effect of TM concentrations in environment on A.
phagocytophimum prevalence. Present results also highlighted that, contrarily to bacteria
richness, coccidian richness and Giardia spp. prevalence increase with Cd and Pb
concentrations in soils.

The lack of correlation between certain parasite prevalence and TM concentrations in
soils or in organs may be due to the fact that environmental conditions are not degraded
enough to allow parasite to significantly over-disseminate. A previous study dealing with
body condition, as a proxy of health status, of wood mice inhabiting the surroundings of
Metaleurop Nord site highlighted that only highly disturbed conditions impacted on animal
health (Téte et al. 2013). To observe a decrease in body condition, wood mice both had to
inhabit highly polluted sites and to present elevated internal TM concentrations (Téte et al.
2013). In the present study no relationship was found between body condition (calculated by
following the same procedure as in Téte et al. 2013) of wood mice and TM contamination or
parasitism (data not shown). Present results upon parasite diagnosis give an indication of
wood mice status at a given moment whereas concentrations of TMs represent long-term
accumulation in organs. Lack of correlation between some parasite prevalence and TM
concentrations may also result from those differences in time of exposure and integration.
Moreover, literature point out many difficulties in predicting effects of associations between
parasitism and degraded environmental conditions (Lafferty 1997), and depending on the kind
of relationship concerned (additive, synergistic, antagonist or no observable interaction),
multiple stressors can lead to opposite effects on host health. Many parameters have been
shown to govern those associations, notably the type of disturbances considered (e.g. TM
pollution, acid precipitation, sewage, thermal effluent, eutrophication) or the type of parasite
studied (e.g. Digenea, Acanthocephala, Cestoda...) (Lafferty 1997). Given that the cycle of
transmission of numerous parasites is complex, involving several vectors and hosts, the
sensitivity of each species involved in the parasite transmission has to be known to predict the
effect of pollution on parasite prevalence. As an example, on one hand, it has been
demonstrated that TM contamination acts on soil microbial community, with a reduction of
bacterial and protozoan populations (Miiller et al. 2001). On the other hand, a positive effect
of TM contamination, notably Cd, has been observed on the risk of tick-borne infection by
increasing their vectorial capacity (Alekseev et al. 2006). In fact, under elevated levels of Cd,
Ixodes ticks (involved in the transmission of many zoonotic diseases) presented

morphological modifications that increased their quests and their locomotory activity
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(hunting) (Alekseev et al. 2006). Depending on how pollution affects each species involved in
the transmission cycle: parasites, vectors and/or hosts, prevalence will differ. Because of an
evident lack of information upon vector and host sensitivities involved in most parasite
transmission, further studies are needed to better understand interactions between parasites
and environmental disturbances, especially in pollution contexts. Moreover, laboratory
experiments should be performed to better understand functional mechanisms (e.g. immune
response) involved in the impacts of both parasitism and pollution of those different species.
From a human health perspective, local population around Metaleurop Nord former
smelter is estimated at 55 000 persons distributed over a 120 km? area (SAFIR 2013). Mean
local density equals 458 persons per km?, corresponding to one of the highest densities in
metropolitan France, the region “Nord” being the most populated French county (mean of 449
persons per km2, INSEE 2012). As the wood mouse is an ubiquist and abundant species,
which plays an important role in the transmission of a large number of zoonoses, a relatively
high risk of exposure to zoonotic parasites of the local population can be expected (Boulouis
et al. 2005). Moreover, since some parasite prevalence and richness were related to
environmental disturbances, the probability of exposure to those parasites may be swollen in
the human population inhabiting the surroundings of the former smelter. More precisely, we
argue that the risk for humans of contracting some species of Giardia spp., known for causing
important gastroenteritis and of contracting A. phagocytophilum, that causes anemia, diarrhea,
anorexia among other clinical signs in humans, may be enhanced on highly contaminated sites
around the former smelter. Further study should be performed to investigate the paths of
transmission (direct or through vectors) and to estimate the density of arthropods, and the
community structure of hosts which largely influence the probability of parasite transmission

to humans.
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5 Conclusion

The present study highlighted that, under stressing conditions, such as pollution and
anthropogenic land use, parasite richness in wood mice was higher than in undisturbed
environments. It was not possible to clearly disentangle the respective roles of landscape
features and soil pollution in determining the community of parasites in wood mice, but both
factors significantly influenced the presence of parasites. From the present results, we advise,
when studying the risk of parasite transmission to humans, to integrate landscape features and
environmental pollution in areas of concern in order to improve risk assessment predictions.
For instance, distance of potentially polluted areas (e.g. industrial sites, agricultural fields
using pesticides) from patient housing should be added in epidemiological surveys. Similarly,
in case of important episodes of mammal’s massive death due to suspected zoonoses, the
measure of TM (or other pollutants) internal burdens in target organs should be performed in
addition to parasite screening.

Further studies associating ecotoxicology and parasitology fields should thus be
performed to integrate multiple stress approaches, and parasitologists and ecotoxicologists
should combine their approaches and expertise to develop multidisciplinary studies allowing
improving knowledge on wildlife responses to contaminants within the field of “stress

ecology” (van Straalen 2003).
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7 Supplementary Material

7.1 Detailed protocol for the measure of TM concentrations in tissues and metrology

associated

Samples were digested with nitric acid (5 mL HNOs;, 65%, Carlo-Erba analytical
quality) in a drying oven (65°C) during 72h. After digestion, samples were diluted by adding
20 mL ultra-pure water (Elga, 18.2 MQ/cm2). Blanks (nitric acid + ultra-pure water) and
certified reference materials (CRM: TORT-2, lobster hepatopancreas, and DOLT3 dogfish
liver, from the National Research Council Canada) were prepared and analyzed with the
samples. Duplicates were performed for each analysis and repeated if the RSD was above 5%.
When a concentration value was under the detection limit, half of the detection limit value
was used for statistical analysis. Average CRM recoveries were calculated at 108 + 14% and
111 £ 16% for Cd and 92 + 18% and 114 + 19% for Pb, for DOLT3 and TORT?2 respectively.
Lead and Cd detection limits in organs were 0.12 ug/g DM and 0.11 pg/g DM for liver, 0.52
png/g DM and 0.45 pg/g DM for kidneys, respectively. When a concentration value was under

the detection limit, half of the detection limit value was used for statistical analyses.
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7.2 Relationships between internal concentrations and land use

Linear models were used to study the relationships between land use (number of pixels)
and Cd or Pb concentrations in the liver and kidneys of wood mice for a given concentration
in soils. In order to do so, residuals of linear models relating Cd or Pb concentrations in
organs to Cd or Pb concentrations in soils were related to the category of land
([TMorgan]l/[TMgoi]residuals ~ category of land use). Significance of the relationships was
tested using Fisher-tests and residuals of the models were graphically checked for normality

and variance homoscedasticity.

Tableau III.A Relationships between Cd and Pb concentrations in the liver and kidneys of wood mice collected
around Metaleurop former smelter (7 = 160) and the proportion occupied by each category of land use (at fixed Cd or
Pb concentrations in soils). For each category of land use table presents the p-value from the Fisher-tests and the type

of relationships with Cd or Pb concentrations in organs (increase or decrease).

Cd liver Cd kidneys Pb liver Pb kidneys

Urban areas p=0.002 (\) p=0.149 p =0.020 () p=0.079

Agricultural areas p=0.233 p =0.893 p=0.222 p=0.201
Natural forests p=0.094 p=0473 p <0.001 () p <0.001 ()
Tree plantations p <0.001 () p=0.324 p =0.059 p =0.003 ()
Shrublands p=0.370 p=0.101 p=0.001 (A7) p <0.001 ()
Hedgerows/copses p=0.924 p=0.182 p <0.001 () p=0.001 (")
Water courses and ponds p =0.985 p=0.531 p <0.001 () p =0.003 ()
Landscape diversity p=0.162 p=0.714 p <0.001 () p <0.001 ()

Results indicate that Cd concentrations in organs were only weakly related to the
categories of land use and were not related to landscape diversity. It appears that Cd
concentrations in liver were negatively related to the proportion of pixels occupied by urban
areas and were positively related to the proportion occupied by the tree plantations. We
hypothesized that decrease of Cd liver concentrations in urban areas was due to a lower
bioavailability of Cd in this type of land use whereas bioavailability in tree plantation may be
higher. Regarding Pb concentrations in organs, it appears that most of land use categories
either significantly or tended to increase Pb concentrations in both organs except for the land
use corresponding to natural forests. In fact, in both organs, Pb concentrations decrease with
the proportion of pixels occupied by natural forest, potentially indicating a decreased

bioavailability of Pb in this type of land use.
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7.3 Synthese bibliographiques des prévalences des parasites étudiés chez le mulot

sylvestre

Dans la présente these, onze parasites ont été sélectionnés et étudiés chez le Mulot
sylvestre, dont six bactéries transmises par morsures d’arthropodes (Anaplasma
phagocytophilum, Bartonella spp., Borrelia spp., Coxiella burnetii, Francisella tularensis, et
Leptospira spp.), deux coccidies sanguines (Babesia spp. et Toxoplasma gondii) et trois
coccidies intestinales (Cryptosporidium spp., Eimeria spp. et Giardia spp.). L’ensemble des
prévalences observées pour ces parasites chez le mulot sylvestre sont présentées dans le

Tableau I11.B.

IIL.B Synthese bibliographique des prévalences minimales et maximales chez le Mulot sylvestre pour chacun des

parasites étudiés dans la présente these.

Prévalences (%) Référence
Pathogene
Min Max
Barandika et al, 2007; Bown et al, 2003; Giiner et al, 2005;
A. phagocytophilum 0 5,9
Marumoto et al , 2007
Buffet et al, 2013; Harrison et al, 2012; Holmberg et al,
Bartonella spp. 3 80,6

2003; Knap et al , 2007; Telfer et al, 2007
C. burnetii 0 0,6 Barandika et al , 2007; Vleck, 1991
Gassner et al, 2013; Giiner et al, 2005; Marsot et al, 2013;

Borrelia spp. 0 12,5
Paulauskas et al, 2008; Vourc’h et al, 2007
F. tularensis 0 3,9 Gurycova et al, 2001; Kozuch et al, 1995
Leptospira spp. 3,4 18 Milas et al, 2013; Treml et Nesnalova, 1993
Babesia spp. 0 0,2 Sebek et al, 1977
Hejilicek et Literak, 1998; Kijlstra et al, 2008; Thomasson
T. gondii 0.8 41
et al, 2011
Cryptosporidium spp. 5 27 Bajer et al, 1997; Chalmers et al, 1997; Torres et al, 2000
Eimeria spp. 73 Higgs et Nowell, 2000
Giardia spp. 47,7 Karanis et al, 1996
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Dans cette partie de la thése, nous proposons de discuter plus amplement les résultats
observés dans les analyses précédentes et de mettre en lien les différentes études réalisées.
Cette partie est subdivisée en six sous-parties qui permettront de discuter respectivement de
I’accumulation des ETMs, des seuils toxiques de référence permettant d’évaluer le risque
encouru par les animaux, des interactions et des effets des ETMs et du parasitisme sur la santé
des animaux, de I’apport de la these dans le cadre du développement de méthodes non 1étales,

des limites de la présente étude et enfin des perspectives de recherches envisagées.

1 Accumulation des ETMs

Au cours des différentes sessions d’échantillonnage, les mesures de concentrations
effectuées dans le foie et les reins des mulots en Cd et Pb ont montré que les animaux
accumulaient ces ETMs le long du gradient de contamination et que les individus provenant
des sites contaminés présentaient des concentrations en Cd et Pb parfois supérieures aux
seuils de toxicité (Shore et Douben, 1994a, b). Certaines concentrations atteignent méme des
niveaux jamais décrits a notre connaissance dans la littérature (cf. Tableau III.3 Chapitre 3 —
Partie 2).

Dans la présente these, les concentrations dans les sols, particulierement dans le cas du
Cd, n’expliquent qu’une faible partie des concentrations internes mesurées dans les organes
cibles (foie et reins) des mulots (Tableau IV.1). Afin de mieux comprendre quels parametres
peuvent moduler les concentrations internes, les effets liés au paysage, aux sessions de
captures et aux variables individuelles (age et sexe) ont été inclus dans la méta-analyse de

données suivante (Tableau IV.1).
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Tableau IV.1. Influence des concentrations dans les sols, des types paysagers et de leurs interactions, de la session
d’échantillonnage et des caractéristiques individuelles sur I’accumulation en Cd et Pb dans le foie et les reins des
mulots capturés autour de ’ancien site industriel de Metaleurop Nord. Pour chacun des modeles sont présentés le R?
total, ainsi que les R? partiels et la significativité pour chacune des variables étudiées (test F, p < 0,05). Le nombre
d’individus inclut dans ces modeéles est de 558 pour la session 2006, de 244 pour la session 2010 et de 84 pour la session

2011 soit un total de 886 mulots analysés.

Modélei{czomplet Variables explicatives R? partiels p
[Cd]gie ~ [Cd]o * Type paysager + Session + Age + Sexe
R2=0.29 [Cdlso1 0.02 p < 0.001
Type paysager 0.11 p <0.001
[Cd]s, : Type paysager 0.01 p <0.001
Session 0.01 p =0.003
Age 0.11 p <0.001
Sexe 0.03 p <0.001
[Cd] eins ~ [Cd]so1 * Type paysager + Session + Age + Sexe
Rz2=0.41 [Cdlso1 0.03 p <0.001
Type paysager 0.11 p <0.001
[Cd]so : Type paysager 0.01 p =0.002
Session 0.05 p <0.001
Age 0.18 p <0.001
Sexe 0.03 p <0.001
[Pblie ~ [Pblor * Type paysager + Session + Age + Sexe
R2=0.46 [Pblsor 0.28 p <0.001
Type paysager 0.07 p <0.001
[Pb],, : Type paysager 0.02 p <0.001
Session 0.08 p <0.001
Age 0.01 p <0.001
Sexe 0.01 p =0.002
[Pb] eins ~ [Pblso1 * Type paysager + Session + Age + Sexe
R2=0.45 [Pblsor 0.30 p <0.001
Type paysager 0.08 p <0.001
[Pb],, : Type paysager 0.03 p <0.001
Session 0.04 p <0.001
Age 0.01 p=0.010
Sexe p=0.163

Les caractéristiques paysageres (occupation du sol, dominante paysagere, diversité des
habitats) étudiées dans le cadre de cette theése ont une influence sur les concentrations dans les
sols et sur la biodisponibilité. L’influence de I’hétérogénéité spatiale et de 1’exploitation du
territoire par les animaux qui en résulte ont déja été montrées comme partiellement
responsables des faibles relations entre la contamination environnementale et les

concentrations mesurées dans les organes (Fritsch et al, 2011; van den Brink et al, 2008;
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Vermeulen et al, 2009; Wijnhoven et al, 2007). Les interactions entre certaines
caractéristiques paysageres et les ETMs dans le sol pourraient notamment étre responsables
des concentrations en Cd tres élevées dans les organes cibles des animaux provenant de la
maille 117, correspondant a une maille moyennement polluée (++). Cette maille est
principalement composée de plantations récentes d’arbres. Or, les présents résultats ont
montré (cf. Supplementary Material, Chapitre 4) que les concentrations en Cd dans les
organes cibles des mulots, a concentration fixée dans le sol, étaient significativement plus
importantes dans les milieux composés de plantations récentes que dans les autres types
d’occupation du sol. D’une maniere plus générale, I’occupation du sol, a travers les
interactions qu’elle peut avoir sur la biodisponibilité des ETMs (modification du pH du sol,
rétention ou stabilisation par la végétation, etc.) pourrait étre responsable de 1’accumulation
en « cloche » du Cd observée le long du gradient de contamination autour de Metaleurop (i.e.
pour les sessions 2010 et 2011 I’accumulation du Cd est maximale chez les individus
provenant des sites moyennement contaminés).

Les différences d’accumulation des ETMs observées entre les trois sessions
d’échantillonnage proviennent du fait que, les captures n’ont pas toutes été réalisées aux
mémes périodes de 1’année : les sessions 2006 et 2010 ont été effectuées a I’automne alors
que la session 2011 s’est déroulée au printemps. Or, le régime alimentaire des mulots peut
fluctuer en fonction des saisons (Abt et Bock, 1998; Khammes et Aulagnier, 2007; Rogers et
Gorman, 1995), et ces différences de régime alimentaires peuvent elles-mémes moduler
I’accumulation (Smith et al, 2007; van den Brink et al, 2011). De plus, comme les sessions de
captures n’ont pas été réalisées aux mémes périodes, les structures d’age des populations
different entre les sessions. Les moyennes d’age les plus faibles sont observées au cours de la
session 2010 et les plus élevées au cours de la session de capture 2011 (Figure IV.1). Ces
différences proviennent du fait que les mulots se reproduisent principalement pendant 1’été, de
nombreux juvéniles et sub-adultes sont donc capturés au cours des sessions d’automne alors
que les individus capturées au printemps 2011 sont presque tous adultes. Comme
I’accumulation des ETMs differe avec 1’age (Beernaert et al, 2007; Lopes et al, 2002), les
variations entre les différentes sessions peuvent également provenir de ces structures d’age

différentes.
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Figure IV.1. Distribution des masses de cristallin (utilisé en tant qu’estimateur de 1’Age) entre les mulots capturés
au cours des trois sessions d’échantillonnage de la these. Les lettres indiquent des différences significatives (tests de

Tukey, p < 0.05).

De nombreuses caractéristiques individuelles peuvent également moduler 1’exposition et
donc le transfert des ETMs depuis le sol vers les organes cibles des animaux étudiés (Figure
IV.2, Peakall et Burger, 2003; Smith et al, 2007). Parmi ces facteurs, nous pouvons citer les
caractéristiques individuelles (age, sexe et mue), le comportement (exploitation de I’habitat,
taille du domaine vital...), le régime alimentaire et les différents traits d’histoire de vie (stade
de développement, période de reproduction...) (Butet et Paillat, 1997; Fritsch, 2010; Peakall
et Burger, 2003; Smith et al, 2007). Les travaux menés au cours de la présente these ont
montré I’importance de certaines caractéristiques individuelles (age et sexe) sur
I’accumulation des ETMs. L’age apparait en effet comme une variable qui module
positivement I’accumulation du Cd dans les organes cibles. L’influence de 1’4ge sur
I’accumulation du Pb est moins marquée (Tableau IV.1). L’accumulation du Cd et du Pb est
également influencée, dans une moindre mesure, par le sexe des individus (Tableau IV.1). Les
femelles présentent des niveaux d’accumulations moyens dans le foie et les reins légerement

supérieurs a ceux des méales (données non présentées). Comme le sexe peut avoir un role sur
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certains traits d’histoire de vie (dimorphisme, reproduction, régime alimentaire,
prospection...) (Peakall et Burger, 2003), de plus amples recherches devraient étre menées
afin de mieux comprendre comment, a travers des habitudes de vie différentes entre males et

femelles, il peut moduler I’accumulation des ETMs dans les organes cibles.
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Figure IV.2. Caractéristiques individuelles pouvant moduler la biodisponibilit¢ des ETMs ou d’autres

contaminants (Peakall et Burger, 2003).

Les différences d’accumulation entre les sessions de captures, les types paysagers, les
variables individuelles (age et sexe) ont permis d’expliquer une partie de la variabilité des
concentrations internes dans les organes cibles de mulots qui n’était pas expliquée par les
concentrations dans les sols (Tableau IV.1). Cependant, une part importante de la variabilité
des concentrations internes n’est toujours pas expliquée par les variables étudiées. D’autres
parametres encore peu étudi€és en écotoxicologie et liés a la physiologie des individus
(différences génétiques et phénotypiques, statut nutritionnel, statut de reproduction), au
régime alimentaire ou au comportement (période d’activité, prospection alimentaire,
déplacements...) modulent également I’accumulation des ETMs chez le mulot sylvestre et
leur étude pourraient contribuer a une meilleure prédiction des concentrations internes (Figure

IV.2, Peakall et Burger, 2003).
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2 Seuils toxiques

Dans le présent projet, en parallele des différents biomarqueurs d’effets étudiés, le risque
au niveau individuel de présenter des atteintes ou de développer des pathologies liées aux
ETMs a été estimé par I’intermédiaire de seuils toxiques. Ces seuils proviennent d’études
menées en laboratoire (Ma, 1989, 1996; Scheuhammer, 1991; Shore et Douben, 1994a, b).
Tout au long de la présente étude, les seuils définis par Shore et Douben (1994a, b) ont été
utilisés, ils correspondent aux LOAELs (Lowest Observed Adverse Effect Levels) estimés
chez les micromammiferes pour les effets toxiques du Cd (15 pg/g de matiere seche dans le
foie, 105 pg/g de matiere seche dans les reins) et du Pb (10 pg/g de matiere seche dans le foie
et 25 ug/g de matiere seche dans les reins). Les concentrations internes en Cd et Pb dans le
foie et les reins ont été comparés aux seuils toxiques. Lorsqu’un individu présentait au moins
une de ses concentrations internes supérieure aux seuils toxiques, il était considéré comme a
risque a cause du stress induit par les ETMs (Tableau IV.2, Figure 1V.3).

Au cours de la session 2006, sur les 561 mulots analysés, 106 sont considérés a risque soit
18,9% de 1’échantillon. Pour la session 2010, sur les 247 individus analysés, 47 sont
considérés a risque soit 19,0% de 1’échantillon et pour la session 2011, 16 mulots sur les 84
analysés, soit 19,0% des individus sont a risque. Ces résultats montrent que le nombre
d’individus présentant des concentrations supérieures aux seuils toxiques est constant au cours
du temps et donc que le risque 1ié a la présence des ETMs autour du site de Metaleurop ne
diminue pas malgré la cessation d’activité de 1’usine en 2004. La Figure IV.3 permet
d’observer 1’augmentation de la proportion d’animaux considérés a risque le long du gradient
de pollution. Ce pourcentage augmente significativement lorsque les individus proviennent
des sites les plus pollués. Sur I’ensemble de la these, plus de 15% et 25% des animaux
capturés respectivement sur les sites moyennement pollués (++) et tres pollués (+++) se
situent au-dessus des seuils toxiques (Figure IV.3d). Une proportion non négligeable des
mulots étudiés présente donc des concentrations tres élevées en Cd et/ou Pb. Chez les mulots
considérés a risque, certains biomarqueurs mesurés indiquent des effets plus marqués que
chez les individus en-dessous des seuils toxiques. Par exemple, les animaux considérés a
risque présentent des niveaux d’hématocrite plus faibles (Chapitre 3 — Partie 2). De méme, la
somme des notes des altérations histologiques est significativement plus élevée chez les
animaux présentant des concentrations internes supérieures aux seuils toxiques (Chapitre 3 —
Partie 1). Les informations apportées par les seuils toxiques de référence, couplées aux

informations récoltées par les différents biomarqueurs évalués, indiquent donc que les
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animaux vivants sur les sites pollués, autour de I’ancienne usine de Metaleurop, présentent
des risques accrus de développer des pathologies (atteintes histologiques, cedemes, cancers,

etc) a cause des ETMs.

Tableau IV.2. Nombre d’individus et pourcentage d’individus (entre parenthéses) au-dessus des seuils toxiques
(LOAELSs) définis par Shore et Douben (1994a, b) pour le Cd et le Pb dans le foie et les reins pour chacune des

sessions d’échantillonnage réalisées dans le cadre de la these.

Session de capture ETM Organe cible 0 + ++ +++
cd foie 4/122 3,3%) 12/178 (6,7%)  24/260 (9,2%)
2006 reins 0/121 (0%)  1/178 (0,6%)  4/261 (1,5%)
- foie 1/122 (0,8%) 2/178 (1,1%)  21/260 (8,1%)
reins 1/121 (0,8%) 16/178 (9,0%) 63/261 (24,1%)
cd foie 1/42 2,4%)  0/16 (0%) 3/47 (6,4%) 2/132 (1,5%)
2010 reins 0/42 (0%) 0/16 (0%) 0/48 (0%) 1/141 (0,7%)
- foie 0/42 (0%) 0/16 (0%) 0/47 (0%) 10/139 (7,2%)
reins 0/42 (0%) 0/16 (0%) 7/48 (14,6%) 23/141 (16,3%)
cd foie 0/17 0%)  1/18 (5,6%)  8/27 (29,6%) 2/22 (9,1%)
011 reins 0/17 (0%) 0/18 (0%) 1/27 (3,7%) 0/22 (0%)
- foie 0/17 (0%) 0/18 (0%) 0/27 (0%) 0/22 (0%)
reins 0/17 (0%)  1/18 (5,6%)  2/27 (7,4%) 2/22 (9,1%)
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Figure IV.3 Proportion d’animaux considérés a risque car présentant des concentrations internes en Pb et/ou Cd dans
le foie et/ou les reins supérieurs aux seuils toxiques de référence (Shore et Douben, 1994a, b) pour la session 2006 (a),
2010 (b), 2011 (c) et pour ’ensemble de la these (d). Les lettres indiquent des différences significatives (p < 0,05) entre

les niveaux de contamination (test exact de Fisher y?).

234



1V. Discussion

3 Effets des stress sur la santé des mulots

Afin d’étudier les interactions entre les ETMs et le parasitisme et leurs effets sur la santé
des mulots sylvestres, dans la présente étude, plusieurs biomarqueurs ont été¢ étudiés a
différents niveaux d’organisation biologique (cellulaire, tissulaire, individuel). Les
informations récoltées ont permis de mieux comprendre le lien entre les concentrations
observées dans les organes cibles, la présence de parasites et les effets observés chez les
individus soumis a des niveaux de stress élevés.

L’objectif 1 a permis de mettre en évidence des relations entre les indices de condition
corporelle (standardisation du poids des individus par la longueur du corps) et les
concentrations internes en Cd et Pb. L’indice de condition corporelle ne semble étre
négativement affecté par les concentrations en Cd dans les organes seulement chez les
animaux provenant des sites les plus contaminés (20 < [Cd] < 70 pg/g sol). Ce résultat
suggere des effets potentiels des ETMs sur la santé des mulots. Il renforce I’hypothese selon
laquelle les animaux soumis au stress métallique présenteraient une diminution de la
condition corporelle pouvant étre révélatrice d’une diminution du statut nutritionnel (statut
énergétique) et donc de leur fitness (Green, 2001; Schulte-Hostedde et al, 2001, 2005).
Cependant ces relations, méme si elles sont significatives, ne permettent pas d’établir de lien
de cause a effet direct entre les concentrations en ETMs mesurées et la variation de la
condition corporelle. Les effets observés sur la condition physique peuvent étre directement
ou indirectement liés a la présence des ETMs dans 1’environnement ou dans les organes. De
méme, d’autres stress peuvent également diminuer la condition corporelle. Ainsi, des liens ont
déja été évoqués entre diminution de la condition corporelle et le parasitisme (Beldomenico et
al, 2008; Borgsteede, 1996). En effet, par leurs effets néfastes sur la santé des hotes, certains
parasites peuvent diminuer la condition corporelle et donc la reproduction ou la survie
(Borgsteede, 1996), causant également des atteintes au niveau populationnel. De plus, la
diminution de la condition corporelle a déja été évoquée comme une prédisposition au
parasitisme (Beldomenico et al, 2008). Les hotes présentant une baisse de leur condition
corporelle auraient une susceptibilité accrue d’€tre parasités, ce qui entrainerait une baisse
supplémentaire de leur condition physique (Beldomenico et al, 2008). Dans le chapitre
consacré aux interactions entre parasitisme et polluants (Chapitre 4), aucune influence de ces
deux stress sur la condition corporelle n’a pu étre établie. Mais d’autres stress pourraient
également étre a 1’origine de la diminution de la condition corporelle. En effet, la diminution

de la condition corporelle peut étre interprétée comme la conséquence d’une diminution des
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ressources alimentaires disponibles ou de la baisse de qualité de ces ressources (McMurry et
al, 1996; Tattersall et al, 2001). Dans leur étude, Tattersall et al (2001) ont montré qu’apres la
période de reproduction, les mulots males piégés dans les milieux forestiers étaient
significativement plus lourds que ceux piégés le long des bordures de cultures. Ces résultats
indiquent que le paysage et I’habitat, qui modulent largement la diversité, la quantité et la
qualité des ressources alimentaires disponibles, pourraient étre responsables des variations de
condition corporelle observées. Dans le présent projet aucun lien n’a pu étre établi entre les
métriques paysageres étudiées dans le premier chapitre (occupation du sol) et la condition
corporelle. D’autres analyses, prenant en compte des métriques paysageres plus fines, telles
que I’habitat a ’échelle du domaine vital du mulot, la diversité paysagere, la fragmentation
paysagere ou une estimation des ressources disponibles pour les mulots pourrait peut-étre
permettre d’établir des liens entre la condition corporelle et la qualité de I’habitat et donc des
ressources alimentaires. La condition corporelle étant liée aux ressources alimentaires, elle est
également liée a la compétition pour ces ressources et donc a la densité de population
(Norrdahl et Korpiméki, 2002). Dans le chapitre dédié aux indices de condition corporelle
(chapitre 1), les taux de captures des mulots étaient significativement plus importants sur les
sites trés contaminés (+++) par rapport aux taux de captures sur les sites correspondant aux
autres niveaux de contamination (+ et 4++). Ces densités plus importantes pourraient donc
également €tre a 1’origine de la diminution de condition corporelle observée chez les animaux
provenant des sites les plus contaminés. Les ETMs pourraient également avoir un effet
indirect sur la condition corporelle en dégradant la qualité de I’habitat (disparition de certaines
especes végétales ou de proies potentielles sensibles a la pollution) et donc en limitant les
quantités et la qualité des ressources disponibles. Certaines études devraient étre menées afin
d’évaluer la diminution potentielle de biodiversité végétale et faunistique le long du gradient
de contamination autour de Metaleurop Nord qui pourrait entrainer une diminution des
ressources alimentaires pour les mulots.

Dans un concept d’écologie du stress, il est nécessaire de prendre en compte les
différentes sources de stress qui pourraient influer sur la condition corporelle. La diminution
de la condition corporelle des animaux provenant des sites les plus contaminés pourrait ainsi
étre expliquée comme étant la conséquence de ’action de plusieurs stress sur les animaux
(Figure 1V 4). L’action cumulée des stress pourraient déséquilibrer le compromis énergétique
nécessaire pour maintenir une condition corporelle suffisante (stockage d’énergie) et remplir
les différentes fonctions biologiques primaires des mulots (Figure 1V.4). Ce déséquilibre

pourrait notamment provenir de 1’allocation d’énergie supplémentaire utilisée dans les
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défenses immunitaires afin de lutter contre les effets des stress (Figure IV.4). L’impact des
ETMs sur le systeme immunitaire des animaux implique une allocation d’énergie importante
dédiée a la lutte contre les effets néfastes des ETMs ce qui limite les ressources énergétiques
disponibles pour remplir d’autres fonctions biologiques (Beldomenico et al, 2008).

Certains ETMs, notamment le Cd et le Pb, ont été décrits comme immunotoxiques
(Bernier et al, 1995; Institoris et al, 2001a, 2001b; Krzystyniak et al, 1995; Mc Murry et al,
1996; Tersago et al, 2004). Les effets des polluants peuvent se traduire par une
immunosuppression, une immunodépression ou encore une immunostimulation (Krzystyniak
et al, 1995). Lorsque le systtme immunitaire est atteint, plusieurs conséquences peuvent a leur
tour se manifester : diminution de la résistance aux pathogenes opportunistes (virus, bactéries,
mycoses ou autres agents infectieux), susceptibilité accrue de développer des pathologies
(cancer) ou encore augmentation du risque de réactions auto-immunes suite a des réactions
allergiques (Krzystyniak et al, 1995). Comme les défenses antiparasitaires sont liées a
l'efficacité du systeme immunitaire, des niveaux élevés d’ETMs dans les organes cibles
pourraient augmenter la susceptibilité d’un hote d'étre infecté (Beldomenico et al 2008;.
Borgsteede 1996 ; Lafferty et Kuris 1999). L’impact des ETMs sur le systtme immunitaire
pourrait notamment expliquer le lien observé entre I’augmentation de la prévalence de
certains parasites et I’augmentation de la richesse des coccidies chez les animaux provenant
des sites les plus contaminés (Chapitre 4). Les résultats du Chapitre 4 concernant les
approches multi-stress ont en effet montré que la pollution (concentrations dans les sols ou
dans les tissus cibles) pouvait influencer les prévalences et la richesse parasitaire. Les
prévalences de certains parasites et notamment des coccidies €taient modulées par les
concentrations en ETMs dans les sols et dans les organes cibles. Cependant, les différences de
prévalences parasitaires observées étaient également reliées a certaines métriques paysageres,
notamment les changements d’utilisation des sols liés aux activités anthropiques. Comme les
métriques paysageres sont impliqués dans 1'équilibre entre les interactions hotes - vecteurs —
parasites, elles peuvent moduler la transmission de la maladie (Allan et al, 2003; Glass et al,
1995; Meerburg et al, 2009; Patz et al, 2000). Les caractéristiques paysageres peuvent
également avoir un impact sur la transmission de la maladie en modifiant les ressources
disponibles pour la faune locale. En effet, si ces ressources diminuent, les défenses
immunitaires mises en place par les animaux pour lutter contre le parasitisme, en partie
conditionnées par la condition physique, seront moins efficaces (Beldomenico et al, 2008;
Borgsteede, 1996; Bradley et Altizer, 2006; Pedersen et Greives 2008). Les différences de

prévalences parasitaires observées entre les sites d’étude (Chapitre 4) pourraient aussi étre

237



1V. Discussion

expliquées par des effets indirects de la pollution. En effet, comme les cycles de transmission
de nombreux parasites sont complexes, impliquant parfois plusieurs vecteurs et hotes, la
sensibilité aux polluants de chaque espece impliqués dans la transmission du parasite doit étre
connue pour prédire 1'effet de la pollution sur la prévalence des parasites. Par exemple, il a été
démontré que les ETMs peuvent agir sur la communauté microbienne du sol, et réduire les
populations bactériennes et de protozoaires (Miiller et al, 2001). Les ETMs peuvent
également avoir un effet positif sur les prévalences de certaines bactéries transmises par les
tiques. Par exemple, il a ét€ démontré que lorsque des tiques, du genre Ixodes (impliqué dans
la transmission de nombreuses maladies zoonotiques) étaient soumises a des niveaux élevés
de cadmium, elles présentaient des modifications morphologiques qui augmentaient leur
capacité vectorielle (Alekseev et al, 2006). Les résultats présentés dans le Chapitre 4
indiquent qu’il existe des interactions entre la pollution, le parasitisme et le paysage.
Cependant, les liens de cause a effet n’ont pas pu étre établis et il n’est, a ce jour, pas possible

de discriminer les effets du paysage et de la pollution sur les prévalences parasitaires

observées.
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238



1V. Discussion

Les résultats du Chapitre 1 concernant les indices somatiques (standardisation du poids
d’un organe par la longueur du corps) ont montré que 1’indice du foie était négativement
affecté par les concentrations en Cd dans les organes seulement chez les animaux provenant
des sites les plus contaminés (20 < [Cd] < 70 pg/g sol). De méme, I’'indice des reins
augmentait avec les concentrations rénales en Cd et I'indice du foie diminuait avec les
concentrations hépatiques en Pb. Dans plusieurs études, la variation de la masse relative de
ces organes, atrophie ou hypertrophie, a été imputée a la présence d’atteintes histologiques
(altérations structurelles ou cedémes) causées par les toxiques (Ma, 1989; Milton et al, 2003;
Sanchez-Chardi et al, 2007). Les résultats observés en histologie (Chapitre 3), notamment la
présence de certaines pathologies, pourraient donc €tre mis en lien avec 1’augmentation des
indices somatiques chez les animaux les plus contaminés (Chapitre 1). Dans le Chapitre 3, les
résultats ont en effet montré que les organes cibles du Cd et du Pb, les reins et le foie,
présentaient des altérations. De plus, I’augmentation de certaines de ces altérations et de leur
sévérité a pu E€tre reliée aux concentrations environnementales ou tissulaires en ETMs.
L’augmentation de la nécrose des hépatocytes était liée aux concentrations environnementales
en Cd et Pb et les atteintes au niveau des tubules dans les reins étaient également liées aux
concentrations en Pb dans les reins. Ces altérations sont typiques des atteintes causés par les
ETMs dans les organes cibles (Liu et al, 2010; Salinska et al, 2012, 2013; Wlostowski et al,
2000). Cependant, malgré les résultats, et au méme titre que ceux concernant la condition
corporelle, la variation des indices somatiques et 1’apparition de certaines pathologies ne
peuvent pas étre mises en lien direct avec les concentrations en ETMs. D’autres causes
pourraient étre a I’origine de ces pathologies (Figure IV.5). En effet, les résultats ont montré
que la plupart des altérations histologiques ne sont pas reliées aux concentrations dans les
organes cibles (a I’exception de la nécrose tubulaire dans les reins qui est reliée aux
concentrations rénales en Pb) mais ces altérations sont plus généralement reliées aux
concentrations environnementales. Une fois encore, ces résultats pourraient indiquer un effet
indirect des ETMs sur I’apparition de certaines lésions tissulaires et sur la variation des
indices somatiques (Figure IV.5). Il a ainsi ét¢ démontré que la qualité de la nourriture
consommée pourrait expliquer la variation de la masse relative de certains organes. Harju and
Tahvanainen (1994) ont montré que lorsque des campagnols agrestes (Microtus agrestis)
adultes étaient nourris deux semaines avec de la nourriture enrichie en bouleau (Betula
pendula), un élément de I'alimentation consommée par les campagnols seulement en temps de

forte densité de population (donc de stress), ils présentaient une augmentation de la taille du
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foie. Les modifications du paysage et la perte de qualit¢é de I’habitat induites par les
perturbations anthropiques et la présence des ETMs pourraient donc étre a 1’origine d’une
diminution de la qualité de la nourriture, entrainant elle-méme un impact sur la masse relative
des organes (Figure IV.5). Un des objectifs du Chapitre 3 était de mettre en lien les indices
somatiques avec les altérations structurelles observées. Malheureusement, les indices
somatiques n’ont pas pu étre mesurés chez les animaux utilisés dans le cadre des analyses
histologiques (animaux prélevés au cours de la session 2011). En effet, les dissections ayant
été réalisées sur le terrain, pour éviter 1’apparition de nécroses post-mortem sur les organes
étudiés en histologie, dans des conditions climatiques compliquées (vent, pluie), il n’a pas été
possible de peser les organes (la balance de terrain ne permettait d’obtenir une précision
suffisante). Méme si plusieurs études avancent I’hypothese que la variation de masse relative
d’un organe est due a des altérations structurelles, a ce jour, aucune relation de cause a effet
n’a pu étre établie (Milton et al, 2003; Sanchez-Chardi et al, 2007, 2009a). Comme cette
hypothese reste spéculative, et que nous n’avons pas pu répondre a cette question, 1’étude de
I’impact potentiel de la présence de pathologies sur la variation de la masse d’un organe
devrait faire 1’objet de futures recherches. De nombreuses altérations histologiques observées
dans le Chapitre 3 ne sont pas significativement reliées a la présence d’ETMs ni dans
I’environnement, ni dans les organes. Comme la qualité des ressources alimentaires a déja été
décrite comme potentiellement responsable de 1’atrophie ou I’hypertrophie de certains
organes (Harju and Tahvanainen, 1994), de plus amples études devraient également étre
menées afin de comprendre comment le régime alimentaire (carences en certains oligo-
éléments, manque de vitamines...) pourrait également influencer I’apparition de Iésions
structurelles dans le foie ou les reins.

Les analyses hématologiques ont montré que les taux leucocytaires diminuaient avec les
concentrations en Cd dans les reins et que les individus des mailles témoins et du site le plus
contaminé (+++) présentaient une augmentation du taux de leucocytes (Chapitre 3). Cette
augmentation peut €tre révélatrice de plusieurs choses. Tout d’abord, 1’augmentation du
nombre de leucocytes peut étre interprétée comme une indication de la présence
d’inflammations, d’infections a certains pathogénes ou de certaines pathologies (Adham et al,
2011; Gorriz et al, 1996; Guilhermino et al, 1998). Les stress environnementaux a I’origine de
ces atteintes peuvent étre divers (Figure 1V.5). Le parasitisme, par son action sur le systeme
immunitaire, peut notamment jouer un role important sur I’augmentation du taux leucocytaire.
De méme, les ETMs peuvent augmenter ce taux de maniere directe par leur effet

immunotoxique ou de maniere indirecte en induisant 1’apparition de certaines lésions ou
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pathologies impliquant elles méme le syst¢eme immunitaire (Adham et al, 2011; Gorriz et al,
1996; Guilhermino et al, 1998; Kanter et al, 2005; Tersago et al, 2004; Topashka-Ancheva et
al, 2003). Les résultats du Chapitre 3 ont également montré que les taux d’hématocrite étaient
liés aux concentrations en ETMs et notamment en Cd dans les organes. La diminution de
I’hématocrite peut étre révélatrice d’effets négatifs des ETMs sur la capacité de transport
d'oxygene du sang, conduisant potentiellement a une anémie (Rogival et al, 2006; Tersago et
al, 2004). Comme le Cd a déja été décrit comme pouvant induire des anémies (parmi d’autres
effets néfastes) (Shore et Rattner, 2001), ces résultats indiquent que les mulots les plus
exposés peuvent étre considérés comme a risque a cause des teneurs en Cd. Dans le Chapitre
4, certains parasites, notamment la bactérie A. phagocytophilum, dont les prévalences chez le
mulot sont importantes sur le site tres contaminé (33%), ont également été décrits comme
potentiellement responsables d’anémies chez certains hotes. Ces résultats montrent la
difficulté de discriminer les effets du parasitisme et de la pollution sur I’apparition de
certaines pathologies (anémie) et, plus généralement sur la santé de la faune sauvage.

Les parametres hématologiques étudiés ont été mesurés sur les mémes individus que ceux
utilisés dans le cadre des analyses histologiques (prélevés en 2011) et devaient initialement
étre reliés aux altérations observées dans les organes cibles. Des analyses de concentrations de
gamma glutamyl transférases (y-GT), ont également été réalisées sur des échantillons de
sérum sanguins prélevés sur les mulots. Mais, suite a des problemes techniques (liés a la
conservation et au calibrage des manipulations) ces résultats n’ont malheureusement pas pu
étre exploités. Si les analyses avaient pu étre réalisées, les y-GT en tant qu’enzymes
considérées comme représentatives des atteintes hépatiques, auraient pu permettre de
promouvoir 1’utilisation des échantillons sanguins en tant que biomarqueurs non létaux
d’effets. Aucune relation significative n’a pu étre établie entre les altérations histologiques
observées et les parametres sanguins étudiés (résultats non présentés). Les parametres
sanguins ne peuvent donc pas, dans 1’état actuel, étre utilisés comme biomarqueurs d’effets en
substitution aux analyses histologiques (qui nécessitent le sacrifice des animaux étudiés). Les
résultats de cette these indiquent finalement que ces deux biomarqueurs sont complémentaires
et ne sont pas spécifiques des mémes atteintes. Si I’histologie permet une évaluation des
atteintes causées par les ETMs sur les tissus observés (Liu et al, 2010; Salinska et al, 2012,
2013; Wlostowski et al, 2000), les parametres hématologiques sont plus informatifs de
signaux d’alertes précoces qui n’entrainent pas nécessairement d’atteintes tissulaires (Rogival

et al, 2006; Tersago et al, 2004).
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pointillées.

Les indices de condition corporelle et les indices somatiques sont largement débattus en
écologie (Green, 2001; Schulte-Hostedde et al, 2005; Peig et Green, 2009, 2010). Les
méthodes de calculs et l'interprétation de ces indices sont sujettes a de nombreuses
discussions a la fois fondamentales (relations entre les indices et fitness des individus) et
appliquées (utilisation de la condition corporelle comme outil non 1étal dans les études de
biologie de la conservation). En écotoxicologie, ces indices ont été peu utilisés et les résultats
des études précédentes sont contrastés, voire contradictoires (Nunes et al, 2001; Sanchez-
Chardi et al, 2007). Dans le présent projet, nous avions pos¢ comme hypothese que les ETMs
avaient un effet négatif sur la condition corporelle des individus car une partie de I’énergie
nécessaire au stockage et a I’excrétion des polluants était supposée n’étre plus disponible pour
maintenir la condition corporelle (principe d’«energy budget ») (Green, 2001; Schulte-
Hostedde et al, 2001, 2005). De méme, nous avions supposé que les indices somatiques
devraient augmenter avec les concentrations en ETMs a cause de la présence de pathologies et
d’cedeémes dans les organes cibles (Ma, 1989; Milton et al, 2003; Sanchez-Chardi et al, 2007).
Nos hypotheses ont été confirmées dans le cas de la condition corporelle et de I’indice
somatique du foie mais pas des reins. Malgré les relations significatives mises en évidence

entre ces indices et les concentrations en ETMs, il est cependant difficile d’interpréter leur

242



1V. Discussion

variation comme une conséquence directe des teneurs en ETMs. De plus, ces indices ne sont
peut-€tre pas assez sensibles et/ou spécifiques pour €tre utilisés en tant que biomarqueurs
d’effet de la pollution. Leur utilisation dans un contexte écotoxicologique reste donc
compliquée et d’autres études plus « mécanistiques » (expériences d’exposition en laboratoire
par exemple) devraient étre réalisées afin de mettre en évidence les liens de cause a effet entre
concentrations en ETMs et variations de ces indices.

Malgré 'observation d’effets liés a la présence des ETMs, I’ensemble des individus
présentant des concentrations €élevées, méme supérieures aux seuils toxiques, ne présentaient
pas systématiquement d’effets décelables. A I'inverse, certains individus présentant des
concentrations plus faibles présentaient certaines pathologies. Ces résultats suggerent donc
une certaine tolérance ou sensibilité des individus face au stress induit par la présence du Cd
et du Pb. La production de métallothionéines (MTs), protéines impliquées dans le stockage et
I’excrétion des ETMs, peut expliquer, parmi d’autres causes, la tolérance des individus aux
ETMs (Fritsch, 2010). Comme la production de MTs est déterminée par des caractéristiques
individuelles (prédisposition génétique, age, condition corporelle) et environnementales, cette
hypothese expliquerait également des différences de sensibilité observées entre les individus
(Wlostowski et al, 2004; Swiergosz-Kowalewska et al, 2007). De plus, méme si le cofit de la
tolérance a I’exposition aux ETMs reste un sujet débattu (Kammenga and Laskowski, 2000),
I’énergie allouée dans la production de MTs pourrait également étre une des causes de la
baisse de condition corporelle observée chez les animaux les plus contaminés.

Les études écotoxicologiques cherchant a démonter des effets au niveau populationnel
sont plus complexes a mener que les études au niveau individuel. Les effets observés au
niveau individuel dans cette these sont difficilement transposables au niveau populationnel et
ne permettent donc pas de conclure sur le risque encouru par la population de mulots vivant
aux alentours du site de Metaleurop Nord. Comprendre quelles peuvent étre les répercussions
des effets observés a un niveau d’organisation biologique sur un niveau d’organisation plus
élevé représente un des challenges actuels de 1’écotoxicologie. Dans le cadre de 1’évaluation
des risques environnementaux il semble donc important d’étudier et de développer des
biomarqueurs permettant d’aller dans ce sens. Dans son étude, Tannenbaum (2001) explique
que la stabilité d’une population est gouvernée par la fitness des individus qui la composent,
c'est-a-dire leur capacité a atteindre 1’age adulte et a se reproduire. L’auteur émet des doutes
quant a I'intérét d’étudier des atteintes a I’échelle individuelle ou tissulaire et de transposer les
conséquences de ces effets a 1’échelle populationnelle (Tannenbaum, 2001). Dans son article,

I’auteur explique que la perte de poids de certains animaux, que la variation de certains
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parametres biochimiques ou que la toxicité des polluants dans certains organes n’entrainera
pas nécessairement des effets sur la population (Tannenbaum, 2001). Les taux de captures de
la session 2006 sont, par exemple, supérieurs sur les sites tres pollués comparés aux sites
moyennement et peu pollués. En se basant exclusivement sur ces résultats, il serait possible de
conclure que les mulots vivants autour de I’ancien site industriel de Metaleurop ne sont pas
atteints par la pollution en ETMs au niveau populationnel. Cette conclusion irait a I’encontre
de I’ensemble des résultats présentés ici qui indiquent des effets sur la santé des mulots, au
niveau individuel, parfois importants. La génomique des populations pourrait a terme
permettre d’évaluer, de maniere plus précise, I’effet de la pression évolutive due aux
polluants.

A la différence de nombreuses études qui conventionnellement comparent les animaux
provenant d’un site de référence a des animaux provenant d’un site pollué, dans la présente
thése, I’approche développée était de prélever les animaux le long d’un gradient de
contamination autour du site de Metaleurop Nord. Au cours de ces travaux, les résultats
obtenus (relations entre concentrations environnementales et internes, relations entre les
différents biomarqueurs évalués et les concentrations en ETM, interactions pollution-
parasitisme) se sont avérés plus contrastés que les résultats provenant d’études réalisées dans
des scénarii de comparaison d’un site témoin a un site pollué. Par exemple les indices de
condition corporelle se sont avérés tres variables d’une maille a 1’autre, et la comparaison
d’un site témoin unique a un site treés pollué aurait pu conduire a une interprétation erronée

des résultats (Figure IV.6).
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Figure IV.6 Distribution des indices de condition corporelle en fonction des mailles échantillonnées au cours de la

session 2006.

244



1V. Discussion

Au cours de la session 2006, le fait d’avoir prélevé les animaux sur de multiples sites (n =
30), afin d’obtenir des réplicas de plusieurs mailles par niveau de contamination et par type
paysager a notamment permis de prendre en compte certaines variables environnementales
qui peuvent moduler les effets des stress et qui n’auraient pas pu étre étudiées dans des études
conventionnelles. L’approche intégrée utilisée dans ce projet est plus réaliste que certaines
études écotoxicologiques qui comparent uniquement des animaux provenant d’un site témoin
a ceux provenant d’un site pollué et qui ne permettent pas de discriminer les effets liés aux
différences entre les deux sites de captures (variations de paysage, populations d’animaux
différentes) des effets liés aux ETMs. De nouvelles analyses sont actuellement en cours (sous
échantillonnage aléatoire des individus capturés, diminution du nombre de maille analysées,
comparaison entre maille t€émoin et tres polluée) afin d’évaluer les effets potentiels d’un

échantillonnage insuffisant sur I’interprétation des résultats.
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4 Développement de méthodes non létales

4.1  Apports de la thése et enjeux

Si aujourd’hui 1’'usage de méthodes non Iétales est motivé par un cadre juridique
(Directive Européenne UE2010/63) et par une pression importante de la société dans le
domaine de I’éthique, le développement de ces méthodes doit également étre poursuivi pour
plusieurs raisons scientifiques. Tout d’abord, le prélevement de tissus (ou matrices) non
létaux et peu intrusifs permet le suivi a long terme d’individus avec la possibilité de faire des
captures-marquage-recapture (CMR). Ce type d’études est encore peu répandu en
écotoxicologie mais devrait permettre de répondre a de nombreuses questions qui n’ont pas pu
étre abordées jusqu’a présent. Par exemple, le suivi des animaux par la pose de transpondeur
ou le radio-pistage pourrait permettre, a terme, de mieux comprendre comment les
caractéristiques individuelles ou les traits de vie des animaux (prospection, occupation du
territoire) qui peuvent influencer 1’exposition ou moduler les effets des ETMs. De méme, par
I’intermédiaire des techniques de CMR, les déjections récoltées pourraient €tre analysées afin
d’évaluer le régime alimentaire (par exemple grace au développement des techniques de
séquencage de nouvelle génération sur ADN dégradé). L’utilisation de méthodes non 1étales
permettrait aussi de réaliser des études sur des modeles biologiques qui, jusqu’a présent, ne
pouvaient pas (ou peu) €tre étudiés en raison de leur statut de protection. Par exemple, des
biopsies et des prélevements réalisés sur de la graisse, de la peau, dans le sang de différentes
especes de mammiferes aquatiques (Bryan et al, 2007; Aubail et al, 2013; Yang et al, 2002),
sur des plumes (Ansara-Ross et al, 2013), sur des coquilles d’ceufs de tortue (Lam et al, 2006)
ont permis une estimation non invasive des concentrations en différents ETMs. L’ensemble de
ces travaux montre la diversité des types de prélevements non létaux qui peuvent E&tre
développés afin d’évaluer I’accumulation des ETMs dans les organes cibles.

Malgré des résultats contrastés concernant le Cd, cette these a permis de démontrer que les
poils pouvaient étre représentatifs des concentrations en ETMs dans les organes cibles,
notamment dans le cas du Pb. Cependant, a cause de l’influence des caractéristiques
individuelles et de la variabilité temporelle, leur utilisation en tant que biomarqueur
d’accumulation reste a ce jour encore difficile. A notre connaissance, tres peu d’études ont
estimé les concentrations internes ou environnementales en ETMs griace aux poils chez les
micromammiféres (Beernaert et al, 2007; D’Havé et al, 2006; Marcheselli et al, 2010;
McLean et al, 2009). Le développement de cette matrice en tant que marqueur d’accumulation

doit donc étre poursuivi. L’objectif 1 a permis de mettre en évidence des relations
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significatives entre les indices de condition corporelle et les concentrations en Cd et Pb.
Méme si I'utilisation de ces indices en écotoxicologie est débattue et méme si leur emploi en
tant que biomarqueurs d’effets est a ce jour encore difficile, des recherches ultérieures doivent
étre menées afin de mieux comprendre quels sont les principaux stress ou caractéristiques
individuelles qui peuvent les influencer. Certains parametres hématologiques évalués dans
cette étude sont €galement reliés aux teneurs en ETMs. Les prélevements sanguins et certains
parametres biochimiques, moins étudié€s en écotoxicologie, doivent donc aussi faire 1’objet de
futures recherches et pourraient permettre, a terme, d’évaluer de facon non Iétale les effets de
la pollution sur la faune sauvage.

Dans cette étude, les résultats concernant la détection des parasites ont été réalisés sur des
tissus qui ont nécessité des prélevements létaux. Cependant, dans le cadre de développement
de méthodes non létales, nous avons également tenté de réaliser la détection de certaines
bactéries sur des morceaux d’oreille (tissus bien vascularisés), ou sur quelques microlitres de
sang (résultats non présentés). Ces résultats se sont avérés peu concluants, notamment a cause
de problemes liés a la conservation des échantillons. Cependant, ces tissus pourraient, a terme,
permettre d’effectuer un diagnostic parasitaire. De méme, le diagnostic concernant la
présence/absence de certains parasites intestinaux, effectué dans cette these sur des contenus
intestinaux, pourrait étre réalis€ de manicre non létale. Des analyses immunologiques
réalisées sur des échantillons de sang couplées a la détection dans les déjections des animaux
de certains parasites, présents sous forme de kystes contenus dans les cellules épithéliales,
pourraient étre réalisées.

Les interactions et les effets cumulés des ETMs et du parasitisme sur la santé des
animaux, qui constitue une approche originale de 1’écologie du stress, pourraient Etre
observés, de maniere non létale, a travers le dosage de certaines hormones dans les déjections.
Par exemple, une étude menée aux Etats-Unis sur des souris sauvages du genre Peromyscus a
montré que le niveau d’hormones stéroides dites « de stress » (corticostérone) diminuait
significativement dans les feces de populations supplémentées en nourriture et déparasitées
par rapport au niveau fécal de I’hormone chez des populations non supplémentées et non
déparasitées (Pedersen and Greives, 2008). La mesure des concentrations de cette hormone
dans les feces pourrait donc, entre autres, étre un outil pertinent pour mesurer le stress de
populations diversement exposées a des polluants au parasitisme (Pedersen and Greives,
2008).

A ce jour, la principale limite a 1’utilisation des méthodes non létales est liée a la lourdeur

des manipulations. En effet, il est complexe de prélever des animaux dans leur milieu naturel,
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de les maintenir en vie, de réaliser des mesures ou prélevements sur des animaux vigiles ou
sous anesthésie, et de les relacher de facon a ce que la perturbation liée a la manipulation soit
la plus faible possible. De plus, dans le cadre d’expérimentations de terrain, I’ensemble de ces
étapes doivent étre réalisé in situ dans des conditions parfois difficiles. Ces difficultés ne
doivent cependant pas constituer un frein, et le développement d’équipements et de matériels
transportables et aisément utilisables en conditions extérieures devraient, a terme, permettre

de manipuler plus simplement les animaux lors des expérimentations de terrain.

4.2  Prise en compte des caractéristiques individuelles

Dans cette these, il a été montré que les caractéristiques individuelles étudiées (age et
sexe) influencaient les parametres étudiés (marqueurs d’accumulation ou d’effets). Ainsi,
malgré 1’utilisation de nouvelles méthodes de calculs des indices de condition corporelle et
somatiques (Chapitre 1, standard major axis regression, SMA) développées pour limiter
I’effet des caractéristiques individuelles (allométrie de développement, dimorphisme sexuel)
(Peig et Green, 2009, 2010), ces indices étaient encore dépendants de 1’age et du sexe. De
méme, la gravité de certaines altérations histologiques (dégénération des tubules et nécroses
dans les reins) différaient entre males et femelles. Si le développement de marqueurs non
létaux d’accumulation ou d’effets des polluants semble amorcé, la prise en compte de maniere
non létale des variables individuelles, notamment de 1’age et du sexe, chez les animaux
étudiés peut €tre problématique. Le sexage par simple observation des parties génitales des
rongeurs adultes et sexuellement matures est aisé (Figure IV.7). Cependant, il est plus
compliqué lorsque les animaux sont jeunes ou en période de repos sexuel. Il est naturellement
indispensable dans le cadre du développement de méthodes non létales d’utiliser des
techniques de sexages non intrusives. Aujourd’hui, les méthodes les plus répandues consistent
a sexer les individus lors des dissections en laboratoire. Cependant, les outils biomoléculaires
peuvent constituer une alternative a ces techniques. Ainsi, une simple analyse moléculaire
réalisée sur les phaneres ou déjections des animaux peut permettre de déterminer le sexe des

individus étudiés (Shaw et al, 2003).
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Figure IV.7 Comparaison externe des organes reproducteurs males et femelles (Herbreteau et al, 2011).

Pour I’évaluation de 1’age des animaux, le probleme est similaire. Une fois encore, des
méthodes alternatives au prélevement des cristallins devraient €tre utilisées. Dans la présente
these, la masse des individus permettait une estimation assez proche de celle obtenue par la
pesée des cristallins (n = 315, R? = 0,69). En complément de la masse corporelle, d’autres
observations peu intrusives peuvent également €tre réalisées. Ainsi, la croissance des molaires
et le développement de 1’appareil sexuel chez les rongeurs peuvent constituer un outil
permettant de déterminer a quel stade de croissance (estimation relative de 1’4ge)

appartiennent les individus étudiés (Figure IV.8).

M3 (third molar) growth | Vagina/ Seminal vesicles Development stage
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Figure IV.8 Criteres de détermination permettant d’assigner une classe d’age a un individu. (Herbreteau et al,

2011).
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5 Limites de I'étude

5.1 Modele d’étude

Les micromammiferes sont décrits comme des modeles d’étude fiables en écotoxicologie
cependant leur utilisation est parfois débattue (Shore et Rattner, 2001; Tannenbaum, 2003).
Leur espérance de vie étant réduite et leur taux de reproduction étant élevé, une sélection
naturelle rapide des micromammiferes les plus résistants pourrait s’opérer sur les sites d’étude
les plus contaminés (Tannenbaum, 2003). Les animaux analysés dans le cadre des études
écotoxicologiques seraient alors des animaux adaptés a leur milieu. La pression de sélection
induite sur certains individus pourrait leur permettre d’étre plus résistants aux polluants, ce
qui induirait un biais dans les résultats, telle qu’une sous-estimation du risque encouru par les
animaux (Tannenbaum, 2003). Cette hypothése permettrait en partie d’expliquer le fait que
certains individus présentant des concentrations élevées, notamment au-dessus des seuils

toxiques de références, ne présentent pas d’altération ou d’effet délétere sur leur santé.

5.2 Prise en compte de sources de pollution multiples

Dans cette these, les animaux étaient soumis a de multiples stress. Parmi les stress liés aux
polluants, seulement les trois principaux ETMs présents sur le site ont été mesurés : le Cd, le
Pb et le Zn. Comme le Zn constitue un oligo-élément et qu’il est physiologiquement régulé,
ses effets potentiels sur les individus n’ont pas été étudiés et seules les concentrations en Cd et
Pb ont fait I’objet de mesures dans 1’environnement et dans les organes cibles. Les liens entre
les effets déléteres et la présence de ces deux polluants ont été réalisés de facon indépendante.
D’un part, les effets observés étaient reliés aux concentrations en Cd et d’autre part, ces effets
étaient reliés aux concentrations en Pb. Ces analyses ne permettent pas de prendre en compte

les effets conjoints du Cd et du Pb sur les biomarqueurs étudiés.

5.3  Stratégie d’échantillonnage

Le maillage réalisé sur le site autour de Metaleurop Nord a permis un découpage en 160
mailles de la zone d’étude. L’échantillonnage des micromammiferes réalisé sur les mailles
sélectionnées a chaque session a permis d’évaluer les effets du paysage et de la pollution sur
les parametres étudiés. Cependant, pour des raisons diverses (problemes d’acces a certaines
zones, de représentativité de certains types paysagers le long du gradient de contamination), il
a été impossible de réaliser un échantillonnage orthogonal qui aurait permis de prendre en

compte indépendamment les effets du paysage et de la pollution. Ce probleme a également été
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identifié dans le cadre de I’étude du parasitisme, certains paysages €tant sur- ou sous-
représentés le long du gradient de contamination. L’augmentation de certaines prévalences,
méme si elle est corrélée aux concentrations en ETMs, n’a donc pas pu étre dissociée des

variations paysageres.

5.4 Choix de la maille témoin

Le choix de la maille témoin peut également €tre remise en question. Tout d’abord celle-ci
se situe a 10 km de la zone d’étude et présente des caractéristiques paysageres différentes de
celles rencontrées sur la zone d’étude autour du site industriel de Metaleurop Nord. La maille
témoin est principalement composée de milieux forestiers moins anthropisés que ceux
rencontrés sur le site d’étude. D’autre part, par sa distance au site de Metaleurop Nord, les
populations de mulots sylvestres prélevées sur ce site pourraient présenter des différences
(génétiques, de structure de population) rendant difficile leur comparaison aux populations de
mulots prélevées sur le site de Metaleurop Nord. Enfin, méme si cette maille est considérée
comme une maille témoin, les concentrations mesurées dans les sols sont supérieures aux
concentrations moyennes mesurées dans les sols du Nord-Pas-de-Calais. Les valeurs
médianes de fonds pédogéochimiques mesurées pour le Nord-Pas-de-Calais (tout type de sols
confondus) sont de 0,40 [0,03 — 1,39] ug/g MS de sol pour le Cd et de 29,7 [13,4 - 198,1]
pg/g MS de sol pour le Pb (Sterckeman et al, 2007). Pour la maille témoin, ces valeurs sont de
[Cdlmediane = 1,5 ng/g MS de sol, [Pb]nediane = 105 pg/g MS de sol [Zn]nediane = 168 ng/g MS
de sol. Les concentrations en ETMs présentes dans les sols de la maille témoin pourraient
également étre a 1’origine de certains effets ou de certaines pathologies observées chez les

animaux prélevés sur cette maille.
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6 Perspectives

6.1 Impacts cumulés des ETMs et du parasitisme sur la santé de la faune sauvage

Les résultats de la présente these indiquent qu’il existe des interactions multiples entre
paysage, pollution et parasitisme chez les mulots vivants aux alentours de I’ancien site
industriel de Metaleurop Nord. Ces résultats soulevent donc de nouvelles questions
concernant le réle que peut jouer le parasitisme sur les réponses des animaux face au stress
induit par les ETMs. Etant donné I’influence du parasitisme et des ETMs sur le statut
immunitaire des animaux (Propst et al, 1999; Tersago et al, 2004), I’impact cumulé de ces
deux sources de stress sur la santé des rongeurs devrait étre plus amplement étudié. A notre
connaissance, encore peu d’études prenant en compte les effets conjoints des ETMs et du
parasitisme sur la faune terrestre ont été réalisées. Il semble donc indispensable de développer
des approches d’écologie du stress s’intéressant plus précisément aux interactions entre le

parasitisme et la pollution et a leurs effets conjoints sur le systtme immunitaire.

6.2 La poursuite du développement de méthodes non l1étales

Des études doivent donc étre poursuivies afin de développer certains parametres
hématologiques en tant que biomarqueurs d’effets des ETMs non létaux. En plus des
parametres €tudiés dans le présent projet, d’autres parametres mesurables dans le sang et
également spécifiques d’atteintes hépatiques ou rénales pourraient, a terme, permettre
d’utiliser les prélevements sanguins en substitution aux traditionnelles études histologiques.
L’activité d’autres enzymes, révélatrices d’atteintes hépatiques (alanine amino transferase
(ALT) ou aspartate amino transferase (AST) ou rénales (Lactate Déshydrogénase (LDH) et
d’une maniere plus générale, la biochimie du sang pourrait permettre de donner des
indications plus précises concernant les atteintes des ETMs sur les organes cibles (Rogival et

al, 2006; Sanchez-Chardi et al, 2007, 2008).
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Ce travail de recherche avait pour objectif de promouvoir I'utilisation de méthodes non
1étales dans le cadre des études de bioaccumulation et d’évaluation des effets des ETMs et du
parasitisme sur la santé de la faune sauvage. A travers l'utilisation d’effectifs importants
d’animaux (mulots sylvestres) prélevés in situ, sur plusieurs sites, la présente theése a permis
d’étudier plusieurs stress subis par les animaux dans leur environnement naturel ainsi que
certaines sources de variabilité influengant les réponses des biomarqueurs (d’accumulation ou
d’effets) abordés. Les résultats ont montré que les animaux vivant sur les sites pollués
présentaient des concentrations importantes en ETMs dans leur organes cibles et parfois
supérieures aux seuils toxiques. L’approche intégrée du présent projet a également permis de
mettre en évidence que les caractéristiques paysageres ainsi que les prévalences parasitaires
interagissaient avec la contamination en ETMs. Ces résultats novateurs amenent de nouvelles
questions fondamentales concernant les effets cumulatifs que peuvent avoir les ETMs, le
parasitisme et la qualité de I’habitat sur la santé des individus étudiés. Les interactions entre
ces parametres apparaissent donc comme une thématique de recherche qu’il faudrait
développer en écologie du stress. La présente étude a également montré que certaines
approches impliquant des techniques d’étude non létales et peu intrusives pouvaient étre
informatives et qu’elles pouvaient étre utilisées en complément aux méthodes actuellement
utilisées en écotoxicologie. Le développement de méthodes non 1étales doit étre poursuivi afin
de pouvoir, a terme, remplacer les techniques qui nécessitent le sacrifice des individus
étudiés. Outre le fait que les méthodes non 1étales permettent de réaliser des études sur des
modeles biologiques qui ne peuvent actuellement pas étre étudiés, ces techniques permettent
aussi I’ouverture de nouveaux champs d’études. Parmi les nouvelles possibilités, le suivi des
animaux a long terme par la pause de transpondeurs ou 1’utilisation de techniques
biomoléculaires permettant d’évaluer certains parametres (sexe, parasitisme ou régime
alimentaire), semblent étre des thématiques de recherches a développer. Les perspectives de
recherches de ce projet pourraient notamment permettre d’intégrer les études de dynamique
de population et de biologie de la conservation en écotoxicologie, avec beaucoup moins
d’interférence sur les modeles étudiés que les techniques létales ou intrusives actuelles. A
terme, ces perspectives pourraient également permettre de proposer des outils d’évaluation
non létaux des risques environnementaux pour la gestion des sites pollués et le suivi de la

santé des écosystemes.
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RESUME DE THESE

En intégrant cette étude dans un contexte d’écologie du stress, 1’objectif général de cette theése est d’une part d’évaluer 1I’exposition et
les effets des éléments traces métalliques (ETMs) et du parasitisme chez le mulot sylvestre (Apodemus sylvaticus) et d’autre part de
contribuer au développement de marqueurs d’exposition et d’effets toxiques non létaux. Au cours de trois sessions de capture, des individus
ont été collectés sur 30 sites localisés autour de 1’ancienne fonderie de Metaleurop Nord (Nord — Pas-de-Calais) répartis le long d’un gradient
de contamination sur une zone de 40 km? polluée en cadmium (Cd) et en plomb (Pb). Les concentrations en Cd et Pb ont été mesurées dans
les organes cibles (foie et reins) et dans les poils des mulots. Différents biomarqueurs d’effets toxiques 1étaux et non létaux ont également été
mesurés. Le nombre important de mulots prélevés (n = 886) a permis d’étudier I’influence des caractéristiques individuelles (dge et sexe) et
des caractéristiques paysageres sur les réponses des biomarqueurs. Les résultats indiquent que les concentrations en ETMs des animaux
vivant sur les sites les plus contaminés s’averent significativement plus importantes que celles mesurées sur les autres sites. En outre, plus de
25% des mulots provenant des sites les plus pollués présentent des concentrations supérieures aux seuils toxiques et ont donc un risque accru
de développer des pathologies (cedemes, cancers). Par ailleurs, cette étude révele également que 1’accumulation des ETMs chez le mulot est
influencée par les caractéristiques individuelles (dge et sexe), par I’occupation des sols et qu’elle varie en fonction de la session de capture.
De plus, les résultats montrent que les concentrations en ETMs (dans les organes et dans les sols) et les caractéristiques paysageres modulent
les prévalences de certains parasites. En effet, la richesse parasitaire augmente chez les individus les plus exposés aux ETMs. Ces
concentrations influencent également les différents biomarqueurs d’effets 1étaux (indices somatiques, altérations histologiques) et non létaux
(condition corporelle, hématologie) évalués. Ces résultats illustrent donc I’intérét du développement de biomarqueurs non létaux pour
I’évaluation des effets toxiques des ETMs. Les animaux avec les concentrations en ETMs les plus élevées présentent des atteintes au niveau
individuel (diminution de la condition corporelle et variation des indices somatiques), au niveau tissulaire (apparition de lésions hépatiques et
rénales) et au niveau cellulaire (variation de certains parametres hématologiques). Cependant, étant donné les effets potentiels du parasitisme
sur la santé de la faune sauvage, les liens de causalité entre la présence d’ETMs et les atteintes observées sont discutables. Ce travail de these
souligne I’intérét des approches multi-stress dans le cadre de 1’évaluation de la santé de la faune sauvage.

Mots clés : écotoxicologie, éléments traces métalliques, parasitisme, faune sauvage, mulot sylvestre, multi-stress, méthodes non létales,
bioaccumulation, effets toxiques, biomarqueurs, zoonoses, caractéristiques paysageres, condition corporelle, indices somatiques,
hématologie, histologie, caractéristiques individuelles.

ABSTRACT

By integrating this study in a stress-ecology framework, the aim of this thesis is to assess exposure and effects of trace metals (TMs)
and parasitism on wood mouse (Apodemus sylvaticus) and to contribute to the development of non-lethal exposure and toxicity markers.
During three trapping sessions, individuals were collected from 30 sites located around the former smelter Metaleurop Nord (Nord-Pas-de-
Calais) along a gradient of contamination over a 40 km? area polluted by cadmium (Cd) and lead (Pb). Concentrations of Cd and Pb were
measured in the target organs (liver and kidneys) and in the hair of mice. Different lethal and non-lethal biomarkers of toxic effects were also
measured. The large number of sampled mice (n = 886) allowed to study the influence of individual characteristics (age and sex) and
landscape features on the biomarker responses. The results indicate that the concentrations of TMs in animals living on the most
contaminated sites are significantly higher than those measured on other sites. In addition, more than 25% of the mice trapped on the most
polluted sites present TMs concentrations above toxicity thresholds and therefore have an increased risk of developing pathologies (edema,
cancer).This study also reveals that the accumulation of TMs in wood mice is influenced by individual characteristics (age and gender) and
landscape features and varies according to the trapping session. In addition, results show that the concentrations of TMs (both in organs and
in soils) and landscape characteristics modulate the prevalence of some parasites. Parasite richness increases in individuals most exposed to
TMs. These concentrations also influence the different lethal (somatic indices, histological alterations) and non-lethal (body condition,
hematology) biomarkers of effects assessed. These results illustrate the importance of non-lethal biomarkers development for the evaluation
of TMs toxic effects. Animals with the highest TMs concentrations presented adverse effects at the individual level (decreased body
condition and changes in somatic indices), at the tissular level (increased liver and kidney damages) and at the cellular level (variation of
some hematological parameters). However, given the potential effects of parasitism on animals’ health, the causal links between the presence
of TMs and observed alterations are questionable. This work emphasizes the importance of multi-stress approaches in wildlife’s health
assessment.

Keywords: ecotoxicology, trace metals, parasitism, wildlife, wood mouse, multi-stress, non-lethal methods, bioaccumulation, toxic
effects, biomarkers, zoonoses, landscape features, body condition, somatic indices, hematology, histology, individual characteristics.
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